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El trabajo realizado por la doctoranda, sea realizado como un modelo de 
investigación multidisciplinar. Sobre el planteamiento de que la exposición a la 
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El propósito de este proyecto de Tesis Doctoral es estudiar la capacidad de concentración de la 
dioxina en el parénquima del ovario, considerando su posible interferencia tanto en los folículos ováricos. 
Con ello abordamos las consecuencias que se derivan de la exposición de los disruptores endocrinos 
tanto desde el punto de vista de la función endocrina del ovario, como desde su implicación en 
ovogenesis. 
Con el presente proyecto de investigación se pretende alcanzar claros beneficios a través de 
profundizar en el conocimiento de la Patología medioambiental, y en concretos de las intoxicaciones 
agudas y crónicas producidas por la ingestión de disruptores endocrinos como es la dioxina, que esta 
teniendo cada vez mayor importancia en los Patología Humana y Veterinaria. Dentro de este capitulo 






• Contribución al conocimiento de los mecanismos patogénicos de las intoxicaciones debidas al uso de 
los disruptors endocrinos. Este punto resulta de especial interés en los casos de intoxicaciones 
alimentarías. 
 
• Contribución al conocimiento del papel de la dioxina a dosis subclínicas (exposición medioambiental 
por medio de residuos alimentarios) sobre el ovario, valorando la posible participación de estas 
sustancia en las alteraciones de la reproducción de origen medioambiental. 
 
• Contribución al conocimiento  de la acción del cadmio sobre el ovario, y poder determinar los riesgos 
de producirse desde procesos degenerativos y necroticos hasta neoplasias del ovario    
 
Beneficios  en el avance general del conocimiento:  
 
• Contribución al conocimiento de la interacción de las diferentes dosis de la dioxina, intoxicaciones 
agudas y crónicas, en el ovario, con proyección a comprender la implicación de los mecanismos 
patógenos de los disruptores endocrinos, en el ovario. 
 
• Contribución al conocimiento en la patología reproductora, de las exposiciones por la dioxina, y como 
se producen una reducción de las hembras por depósitos directos de los disruptores endocrinos en 
los óvulos.      
 
 
No menos preocupantes, aunque menos documentados, resultan los riesgos de la ingestión de 
esta sustancia a dosis subclínicas, que pasarían desapercibidos por no llegar a exteriorizar una 





factores alimenticios-ambientales que subyacen tras el deterioro de determinados sistemas orgánicos, 
especialmente en el campo reproductivo. 
 
Este trabajo  de Proyecto surgió como un planteamiento interdisciplinar, entre los Departamentos 
de Toxicologia y de Anatomía y Anatomía Patológica Comparadas, siendo sus principales protagonistas 
los disruptores endocrino, pero cuya incidencia en la salud humana ha sobrepasado con creces sus 
posibles efectos secundarios. El avance de las ciencias aplicadas, en las últimas décadas, viene 
persiguiendo de una manera denodada la incesante búsqueda de mejoras en las tecnologías de las 
producciones animales, que lleven a unos beneficios en la obtención de animales de abasto para el 
consumo humano, ante el riesgo de agotamiento de los recursos alimentarios naturales. El abuso en la 
utilización de estos compuestos motiva trastornos que son ostensibles en el aparato endocrino, el 
potencial de toxicidad de algunos de ellos, y el riesgo consiguiente que supondría para el consumo de 
carne de animales tratados, ha dado lugar a que se establezca una legislación sobre su empleo.   
El acumulo progresivo de sustancias químicas que se han vertido al medio externo, como los 
disruptores endocrinos y concretamente las dioxinas, tienen el potencial de alterar sistemas organicos y 
concretamente los aparatos reproductores, mediante alguno de estos tres mecanismos: suplantando a las 
hormonas naturales, bloqueando su acción o aumentando o disminuyendo sus niveles.  
En el caso de las dixinas, esta suficientemente documentado que muestran una preferencian por afectar 
el testiculo. El signo más espectacular y preocupante de que los disruptores endocrinos pueden haberse 
cobrado ya un precio importante se encuentra en los informes que indican que la cantidad y movilidad de 
los espermatozoides de los varones ha caído en picado en el último medio siglo. El estudio inicial, 
realizado por un equipo danés encabezado por el doctor Niels Skakkebaek y publicado en el Bristish 
Medical Journal en septiembre de 1992, descubrió que la cantidad media de espermatozoides masculinos 
había descendido un 45 por ciento, desde un promedio de 113 millones por mililitro de semen en 1940 a 
sólo 66 millones por mililitro en 1990. Al mismo tiempo, el volumen del semen eyaculado había 
descendido un 25 por ciento, por lo que el descenso real de los espermatozoides equivalía a un 50 por 
ciento. 
Pero la disminución de la fertilidad en aves, peces, crustáceos y mamíferos; la disminución del éxito de la 
incubación en aves, peces y tortugas; graves deformidades de nacimiento en aves, peces y tortugas; 





demasculinización y feminización de peces, aves y mamíferos machos; defeminización y masculinización 
de peces y aves hembras; y peligro para los sistemas inmunitarios en aves y mamíferos. Junto a la 
experiencia del DES y los estudios con animales sugieren también una vinculación entre las sustancias 
químicas disruptoras endocrinas (dioxinas) y varios problemas de reproducción en las mujeres, 
especialmente abortos, embarazos ectópicos y endometriosis.  
Si bien no existe información de la actuación de las dioxinas, sobre el ovario como ocurre con el testículo. 
Utilizando otros disruptores endocrinos en peces como las dioxinas, el ovario se ha visto afectado en 
todas las fases de maduración de sus foliculos. Las sustancias químicas que preocupan pueden tener 
efectos totalmente distintos sobre el embrión, el feto o el organismo perinatal que sobre el adulto. Nos 
planteamos que la posible afectación del ovario con el uso de la dioxina, se pueda producir en fases 
precoces de la vida de los mamíferos, por eso se puede considerar que el uso de estos disruptores tenga 
una importancia fundamental en las hembras el momento de la exposición en el organismo en desarrollo 
es decisivo para determinar su carácter y su potencial futuro, por lo que las hembras como en los machos 
se produzca una disminución de los componentes germinales de ambas gónadas. 
La posible infertilidad en los machos, por la consumición involuntaria y su posterior almacenamiento, sea 
fácilmente detectable con solo la cuantificación de los espermatozoides y la calidad de los mismos. Pero 
en los ovarios de los mamíferos, aunque los folículos disminuyan, no es tan evidente por el gran número 
de folículos primordiales existentes. Por estos motivos nos hemos planteado estudiar los ovarios en 
peces tratados con dioxinas, para conocer las posibles alteraciones en la maduración de los folículos, y 
una posible disminución en el número de los mismos. 
Entre las sustancias químicas de efectos disruptores sobre el sistema endocrino figuran, las dioxinas y 
furanos, que se generan en la producción de cloro y compuestos clorados, como el PVC o los plaguicidas 
organoclorados, el blanqueo con cloro de la pasta de papel y la incineración de residuos. 
Una de las estructuras más estables tanto en los folículos ováricos como en su fase libre de los 
mamíferos, es la zona pelucida, y se debe a por una parte a la protección que recibe del enclaustramiento 
en el folículo ovárico, y sobre todo por las uniones intimas entre las prolongaciones citoplasmáticas de los 
ovocitos y de las células de foliculares de la corona radiada, en el seno de la propia zona pelucida. En 
cambio en peces la zona pelucida se hace más labil, debido a la falta de uniones entre los ovocitos y las 
células foliculares, junto al hecho de que dichos folículos no están encerrados en una gruesa membrana 
conectiva como ocurre en los mamíferos. Por estos motivos la zona pelucida de los folículos en peces, es 
muy labil frente a las alteraciones endocrinas y vasculares. 
  Entre las alteraciones citadas por el acumulo de disruptores endocrinos, tienen importancia las 





conglutinación de los mismos produce graves oclusiones vasculares, que llevan a acentuar los procesos 











                                                   Revisión 
Bibliográfica 
 
El término dioxina no tiene una única definición, designa tanto a un grupo de substancias 
relacionadas como a componentes de dicho grupo. Todas estas substancias tienen la misma 
estructura y geometría molecular básica de átomos de carbono-oxígeno y átomos de cloro 
ligados a los de carbono. La dioxina pertenece a una familia de sustancias químicas de 
propiedades y toxicidad similares. Existen 75 tipos de  dioxinas o dibenzodioxinas policloradas, 
135 furanos o dibenzofuranos policlorados y 209 bifenilos policlorados. 
La dioxina es un compuesto orgánico incoloro e inodoro. Es un subproducto espontáneo 
de fenómenos y desastres naturales como la actividad volcánica  y los incendios forestales, así 
como de la actividad del hombre (industria, incineración, blanqueado de pulpa y papel y 
emanaciones de gases de escape). La dioxina se encuentra en todas las áreas donde haya 
actividad industrial, tanto en el suelo, el agua y el aire como en los alimentos, los cuales, junto 
con la leche materna, constituyen la principal fuente de exposición a la misma. En general, el 





La dioxina se acumula en el tejido graso de los animales. Todos los estudios realizados 
con animales han revelado que la dioxina es cancerígena. Es una sustancia muy poderosa y de 
efecto residual a largo plazo. La excreción de sólo la mitad de la dioxina ingerida demanda siete 
años. Los investigadores  todavía están tratando de determinar si la dioxina está asociada en el 
hombre a bajo coeficiente intelectual, problemas reproductivos y deficiencias del sistema 
inmunológico. 
Ante tal diversidad de riesgos y advertencias tan alarmantes, es tranquilizador enterarse 
de que la EPA ha anunciado que los niveles promedio de dioxina en la población norteamericana 
están disminuyendo. Sin embargo, la dioxina está tan difundida que es muy difícil evitar la 
exposición a la misma, por lo que no se aconseja eliminar ciertos alimentos de la dieta con ese 
fin. Si desea reducir la exposición a la dioxina, seleccione cortes de carne magra y productos 
lácteos descremados, siga una dieta variada y coma con moderación.  
No existe propiamente un solo compuesto llamado dioxina, sino que mas bien este 
término está referido a un grupo de compuestos que contienen dos anillos bencénicos clorados, 
que se hallan enlazados el uno al otro a través de dos puentes de hidrógeno entre las moléculas 
de oxígeno presentes. Este último enlace es el responsable de su denominación (di = 2, oxo = 
enlace de oxígeno). La dioxina que últimamente ha causado mayor interés es la llamada 2,3,7,8-
p-dibenzo-dioxina tetraclorada (TCDD, por sus siglas en inglés). Esta es una molécula plana (ver 
la representación espacial), en la cual los dos anillos bencénicos estan coloreados de gris y 
unidos a los 4 átomos de cloro (verde) dispuestos simétricamente, con los átomos de oxígeno en 
color rojo. 





El número de átomos de cloro puede variar, lo que resulta en la existencia de un gran 
grupo de dioxinas diferentes. 
Las dioxinas se forman durante el calentamiento de sustancias cloradas bajo 
condiciones de escasez de oxígeno. La mayoría de ellas son producidas durante la combustión 
de materiales orgánicos en la presencia de cloro (como por ej, por la sal de mesa), donde las 
condiciones de oxígeno son pobres. Un par de años atrás, esto conllevó a una crisis, debido a 
que el ganado vacuno pastaba cerca de los hornos de combustión. Por el contrario, la dioxina no 
se formará en aquellos ambientes en los cuales la disponibilidad de oxígeno sea la suficiente y la 
temperatura de incineración la adecuada. 
Adicionalmente, las dioxinas también pueden ser producidas naturalmente por los 
hongos blancos causantes de la podredumbre. Estos hongos crecen en la madera formando 
colonias de color blanco. En este caso, las dioxinas son producidas a partir de la lignina. Así 
mismo, también pueden formarse durante la incineración de la madera bajo condiciones de una 
ventilación muy pobre, como ocurre durante el incendio de una casa o en un incendio forestal. 
Las dioxinas pueden además ingresar al ambiente de diversas formas. Son destruídas 
lentamente por la luz solar y también a través de la actividad de los mohos en el suelo. Por lo 
tanto, las dioxinas están presentes ampliamente en el medio ambiente. 
Las dioxinas son insolubles en agua, pero muy solubles en grasas. Pueden ser 
encontradas en las plantas debido a que son transportadas en las cenizas, y de este modo estar 
presentes también en el jardín. Cuando la lo res ingiere, la dioxina puede ser adsorbida y 
almacenada en la grasa del animal. Posteriormente, podrá ser excretada a través de la leche. Lo 
mismo ocurre en los seres humanos. Las dioxinas ingresan al organismo por medio de los 





tiempo. De manera similar a como ocurre en las reses, la leche materna es la vía más importante 
para excretar la dioxina. Es debido a ello que la leche humana contiene pequeñas cantidades de 
dioxina. 
Casi todas las grasas de origen animal contienen pequeñas cantidades de esta 
sustancia. En un principio, las grasas vegetales no la contienen. Normalmente, las cantidades 
presentes están por debajo de la ingesta máxima admisible.  
La dioxina puede estar presente solamente en cantidades relativamente altas en los 
alimentos cuando ocurren accidentes industriales (Seveso) o a causa del deterioro químico, tal 
como se dió el caso presentado en Bélgica. Debido a que es difícil destruirla, puede distribuirse 
en diversos productos. 
La dioxina es considerada como un compuesto muy tóxico, siendo una de las sustancias 
más tóxicas producidas (principalmente) por el hombre. También existe otro grupo pequeño de 
sustancias naturales que son mucho más tóxicas. 
Adicionalmente, la dioxina también puede causar otros problemas, pero el hecho de que 
es peligrosa para los animales utilizados en el laboratorio, no significa necesariamente que 
tendrá el mismo efecto en los seres humanos. A pesar de ello, estas sustancias son vistas como 
peligros potenciales. El problema con las dioxinas es que pueden hallarse en los alimentos en 
muy pequeñas cantidades, lo que podría conllevar a una exposición crónica, y por ende, podrían 
ser la causa de problemas a (muy) largo plazo. Teniendo como base todo ello, no es posible 
especificar la razón directa de la reacción causal, y por consiguiente, este tipo de sustancias son 
definidas como peligros potenciales. Deben tomarse las precauciones necesarias para evitar su 





1980), sus efectos directos pueden ser determinados, los cuales serán probablemente el acné 
asociado con el cloro y la muerte de las ovejas como resultado del daño al hígado. 
En conclusión, la dioxina es una sustancia potencialmente peligrosa, pero el 
efecto de su consumo no puede predecirse aún. En la práctica, estos no pueden 
diferenciarse de aquellos causados por el cáncer. 
La creciente demanda de alimentos ha provocado que muchas especies de peces con 
importancia económica sean intensamente explotadas, con el consecuente colapso de sus 
pesquerías y su tendencia a desaparecer de aquellos hábitats donde históricamente se les ha 
encontrado (Rutaisire y Booth 2004). Sin embargo, en algunas especies se han hecho intentos 
por lograr cultivar individuos con fines comerciales, obteniéndose relativo éxito. Estas 
poblaciones cuando son mantenidas en confinamiento o sometidas a intensa presión de 
explotación presentan alteraciones gonadales que pueden disminuir su desempeño reproductivo, 
lo que se refleja especialmente en la reducción de parámetros como la tasa de fertilidad y 
sobrevivencia en incubación (Leonardo y col 2006). 
Una de las más serias limitantes para el cultivo comercial de una nueva especie es el 
conocimiento y control de la biología reproductiva y los problemas o disfunciones que en ella 
acontecen, ya que ésta es la base de sustentación para los futuros programas productivos 
(Zohar y Mylonas 2001). 
El manejo de las pesquerías a menudo requiere de la valoración de parámetros de 
madurez sexual, desove y fecundidad, los que necesitan de la comprensión cabal de la 
microestructura y función gonadal (Rutaisire y Booth 2004). Dicha información está disponible 
sólo para una pequeña cantidad de especies comercialmente importantes y en muchos casos 





Los estudios histológicos proveen de información precisa del desarrollo oocitario, pero 
son lentos y costosos debido a que involucran complejas técnicas de laboratorio (West 1990). 
Sin embargo, actualmente se ha incrementado el interés en el estudio de las alteraciones 
histológicas (histopatología), debido a que los cambios estructurales a nivel gonadal son el 
resultado de la integración de un gran número de procesos fisiológicos que interactúan entre sí 
(van der Oost y col 2003). 
La presente revisión realiza una breve descripción de las alteraciones reproductivas de 
hembras de peces enfocada en el proceso de atresia folicular, basándose en disfunciones 
analizadas en literatura con diferentes especies de peces teleósteos. 
ESTRUCTURA GONADAL EN PECES 
ORGANIZACIÓN HISTOLÓGICA 
La microestructura del ovario de los peces teleósteos revela que éste se encuentra 
envuelto por una delgada túnica albugínea de tejido conectivo laxo, la cual presenta 
engrosamientos donde existen vasos sanguíneos que irrigan la gónada. En el interior del ovario 
se observan laminillas ovígeras que se desprenden de la albugínea, proyectándose hacia el 
lumen del órgano. El cuerpo de la laminilla está formado por tejido conectivo y escasas fibras 
musculares lisas, recubiertas por el epitelio germinal ovárico. El folículo ovárico se encuentra 
embebido dentro de un heterogéneo tejido de sostén, el que en su conjunto constituye el ovario 
(Nagahama 1983, Peredo y Sobarzo 1993). 
Microscópicamente el folículo ovárico de los peces es relativamente simple, siendo su 
organización similar en todos los teleósteos. El oocito de ubicación central está rodeado por una 
envoltura acelular denominada corion, zona radiata (Leonardo y col 2006) o envoltura vitelina 





cuales a medida que crece el oocito incrementan su número, distribuyéndose en una envoltura 
continua de una monocapa de células (llamada granulosa) y una capa externa de células tecales 
o envoltura folicular externa). Ambas capas celulares se encuentran separadas por la membrana 
basal (Takashima e Hibiya 1995). Histológicamente, la evidencia actual sugiere que la capa de 
células de la granulosa está compuesta por una población celular homogénea. Sin embargo, 
esta capa celular también contiene células micropilares, las cuales son fácilmente distinguibles 
de las células granulosas por sus características morfológicas, como son su forma triangular y su 
ubicación en el canal micropilar. Por el contrario, la capa de células tecales presenta mayor 
heterogeneidad, ya que está compuesta de capilares, fibroblastos, fibras de colágeno y en 
muchos casos de células especiales de la teca (Nagahama 1983, Takashima e Hibiya 1995, 
Linares-Casenave y col 2002). 
  
OOGÉNESIS 
Se han empleado muchos criterios para caracterizar el proceso de oogénesis, entre ellos 
se encuentran: el tamaño, la cantidad y distribución de varias inclusiones celulares, 
especialmente gránulos de vitelo y morfología de los cromosomas. El proceso de oogénesis se 
ha dividido en cinco, seis u ocho etapas en la mayoría de los teleósteos (Ünver y Ünver Saraydin 
2004). Sin embargo, la mayoría de los autores coinciden en una clasificación de seis estados de 















Oogonias: El primer paso en la oogénesis es similar al desarrollo encontrado en la 
espermatogénesis, ya que las oogonias experimentan proliferación por divisiones mitóticas. 
Estas oogonias se presentan distribuidas de una manera no uniforme, aisladas o formando cistos 
(Peredo y Sobarzo 1993), con características citológicas que presentan poca variación entre las 
especies. En la carpita cabezona (Pimephales promelas Rafinesque, 1820) las oogonias poseen 
un gran núcleo con algunos nucléolos de tamaño variable y en algunos casos un pequeño aro de 
citoplasma (Leino y col 2005). 
Cromatina nucleolar: Esta etapa comprende desde leptoteno a paquiteno durante la 





cromosomas por todo el núcleo adoptando variadas figuras cromosomales, además de una 
redistribución de organelos citoplasmáticos. Durante esta etapa en la mayoría de las especies, 
una estructura citoplasmática conocida como el cuerpo vitelino de Balbiani o “núcleo 
vitelino” inicia su desarrollo (Nagahama 1983, Takashima e Hibiya 1995), el cual ha sido 
caracterizado como una estructura altamente basofílica. A través de microscopía electrónica se 
ha revelado que ésta no es una estructura homogénea, ya que está compuesta por diversos 
organelos como retículo endoplásmico liso, aparato de Golgi, mitocondrias, gránulos lipídicos y 
cuerpos multivesiculares (Wallace y Selman 1981). 
Fase perinucleolar: El inicio de esta fase se caracteriza por la aparición e inicio de la 
migración de múltiples nucléolos hacia el nucleoplasma periférico. Desde este momento el gran 
núcleo del oocito será llamado vesícula germinal (Nagahama 1983, Begovac y Wallace 1988, 
Takashima e Hibiya 1995). A pesar de que la meiosis se encuentra detenida en diploteno, el 
crecimiento oocitario y la diferenciación de la pared folicular continúa. Desde un punto de vista 
práctico, la organización básica del folículo ovárico puede ser observada mediante microscopía 
óptica por primera vez durante la fase perinucleolar, cuando el oocito se encuentra rodeado 
dentro de una capa continua de células foliculares (Takashima e Hibiya 1995) y tecales, las 
cuales poseen un núcleo aplanado con una capa muy delgada de citoplasma, difícil de observar. 
A nivel ultraestructural, tanto la capa de la granulosa y de células tecales se hacen distinguibles y 
rudimentos del corion pueden aparecer (Ravaglia y Maggese 2002). Además, en muchas 
especies el cuerpo de Balbiani es claramente definido en una posición yuxtanuclear. 
Posteriormente, este cuerpo sufre una desintegración gradual y migra hacia la superficie 
oocitaria (Takashima e Hibiya 1995). 
Alvéolo cortical (Vesícula vitelina): Esta fase se caracteriza por la formación de vesículas 





en el citoplasma, como en la carpita cabezona (P. promelas) (Leino y col 2005, Honji y col 2006). 
La formación de estas vesículas vitelinas se inicia en la periferia del ooplasma en algunas 
especies, pudiendo observarse sólo escasas vesículas durante una fase temprana. Sin embargo, 
a medida que el desarrollo progresa van llenando y distribuyéndose por todo el citoplasma 
contribuyendo a un incremento de tamaño por parte del oocito (Ravaglia y Maggese 2002, Leino 
y col 2005). Otra característica de importancia es la aparición de microvellosidades y corion 
(Takashima e Hibiya 1995, Honji y col 2006), la cual en el caso de la carpita cabezona es 
claramente visible hasta en los oocitos más pequeños de esta fase. Las células foliculares son 
de apariencia escamosa en la fase temprana, transformándose en cuboidales en la fase tardía 
(Leino y col 2005). En la mayoría de los teleósteos el inicio de la fase de alvéolo cortical precede 
el inicio de la fase vitelina, pero en algunas especies como el pez cebra (Branchydanio 
rerio Hamilton, 1822), estas fases pueden iniciarse conjuntamente (Nagahama 1983, Takashima 
e Hibiya 1995). Algunos autores separan esta etapa en tres: Vesícula de Vitelo I, Vesícula de 
Vitelo II, Vesícula de Vitelo III (Rutaisire y Booth 2004). 
Vitelogénesis: En peces, antes de que la vitelogénesis se inicie, tiene lugar una serie de 
transformaciones nucleares, nucleolares y citoplasmáticas que hacen que el aspecto de los 
oocitos varíe de manera considerable (Zanuy y Carrillo 1987, Zanuy y col 2009, Mylonas y col 
2010). Esta primera etapa corresponde al crecimiento primario o fase de crecimiento 
citoplasmático, donde se produce un incremento de los organelos citoplasmáticos, como son las 
mitocondrias, cuerpos multivesiculares, retículo endoplasmático y los elementos del Golgi. La 
segunda etapa corresponde a la vitelogénesis propiamente tal, fase donde el oocito experimenta 
un aumento de tamaño prolongado y sostenido. En los meses anteriores a la puesta, se produce 
un crecimiento drástico del ovario de la mayoría de los teleósteos (desde menos del 1% hasta un 
20% o más de Índice Gonadosomático (IGS), dependiendo de la especie). Este crecimiento es 





1987). Por ejemplo, en la trucha arco iris el oocito joven posee un promedio de 20 µm de 
diámetro y al término de su desarrollo es de alrededor de 4 mm (Nagahama 1983). La síntesis de 
vitelo recibe el nombre de vitelogénesis, la cual ocurre fuera del oocito (vitelogénesis exógena) 
(Zanuy y Carrillo 1987, Le Menn y col 2000, Zanuy y col 2009, Mylonas y col 2010). 
El oocito empieza a incorporar material por micropinocitosis formando gránulos de vitelo, 
los cuales inicialmente son más pequeños que los alvéolos corticales, encontrándose dispersos 
en el citoplasma periférico. Sin embargo, a medida que el oocito crece los gránulos de vitelo son 
de mayor tamaño y más numerosos, emigrando hacia el interior del ooplasma y desplazando a 
los alvéolos corticales hacia la periferia (Nagahama 1983, Leino y col 2005). 
Durante esta fase se han caracterizado tres tipos distintos de material vitelino: gotas 
lipídicas, vesículas vitelinas y gránulos vitelinos, la secuencia de aparición de este material 
vitelino varía según la especie (Nagahama 1983). En estados avanzados de vitelogénesis, las 
inclusiones lipídicas (generalmente triglicéridos) coalescen entre sí para formar una sola o varias 
gotas de grasa, dependiendo de la especie (Zanuy y Carrillo 1987, Zanuy y col 2009, Mylonas y 
col 2010). 
La arquitectura de la pared folicular aumenta su complejidad durante esta fase. A nivel 
estructural el corion en algunas especies como los scianidos, puede ser reconocido por la 
presencia de tres capas, denominadas: Z1, Z2, Z3 (Nagahama 1983). Esta última es de 
apariencia reticular o estriada durante gran parte de la vitelogénesis, debido al gran número de 
canales o poros (Leino y col 2005). No obstante, durante el final de la vitelogénesis, puede 
perder su apariencia debido a la compactación (Takashima e Hibiya 1995). 
Maduración: Morfológicamente esta fase es caracterizada por el inicio o reanudación de 





llamado “breakdown” en inglés), además se produce una clarificación del vitelo y un marcado 
incremento de tamaño debido a la hidratación (Nagahama 1983, Zanuy y Carrillo 1987, 
Takashima e Hibiya 1995, Ünver y Ünver Saraydin 2004, Honji y col 2006). Cabe señalar que en 
algunas especies, como los salmonídeos y la carpita cabezona (P. promelas), la vesícula 
germinal inicia su migración hacia el polo animal antes de la maduración durante las últimas 
etapas de la vitelogénesis, pero en otras como los scianidos la vesícula germinal permanece en 
el centro del oocito hasta el inicio de la maduración final (Takashima e Hibiya 1995, Leino y col 
2005). En esta etapa concluye la primera división meiótica con la expulsión del primer cuerpo 
polar, para nuevamente volver a detenerse, esta vez en metafase de la segunda división 
(Takashima e Hibiya 1995), para luego ser ovulado y eventualmente desovado (o puesto). 
Wallace y Selman (1980) observaron que durante la maduración final en Fundulus 
heteroclitus (Linnaeus 1766), células de la granulosa experimentaron algunas alteraciones 
citológicas específicas, tales como un enorme aumento del aparato de Golgi con presencia de 
material secretorio e incremento de las cisternas glandulares de retículo endoplásmico rugoso y 
ribosomas libres. 
Los oocitos ya maduros son llamados huevos u ovas, los cuales durante la ovulación 
(con la meiosis detenida en metafase II) son expelidos en la cavidad peritoneal en especies con 
ovarios gimnovárico (Nagahama 1983) o en la cavidad ovárica en especies con ovario 
cistovárico. En muchas especies de peces marinos y de estuario se produce un marcado 
aumento del volumen oocitario debido al ingreso de agua dentro del oocito, proceso llamado 
hidratación. El reinicio y finalización de la segunda división meiótica ocurre posterior a la 
fecundación del oocito II. 
La ovulación en los teleósteos involucra una serie de pasos preparatorios. Primero la 





comunicación folículo-oocito previo a la ovulación es desconocido, pero se ha sugerido la 
intervención de enzimas proteolíticas en la disrupción de la conexión. Se ha demostrado la 
presencia de algunos elementos contráctiles como microfilamentos en las células tecales, así 
como la presencia de fibras musculares lisas. A través de experimentos con inhibidores de estos 
sistemas contráctiles como Citocalasina B, se ha sugerido que este sistema de microfilamentos 
es necesario para la ovulación de los teleósteos (Nagahama 1983). 
Posterior a la ovulación y desove, el ovario contiene folículos postovulatorios (POFs), 
ovas no desovadas, oocitos adultos inmaduros, oogonias y en peces con estaciones de desove 
continua o prolongada, oocitos en varias etapas de desarrollo (Takashima e Hibiya 1995, Ünver y 
Ünver Saraydin 2004). 
Los folículos postovulatorios están constituidos por capas foliculares que permanecen en 
el ovario después de liberado el oocito. Inicialmente los POFs son una estructura definida, pero 
rápidamente se deterioran tornándose indetectables dentro de algunos días (Macchi y col 2003, 
Honji y col 2006, Ganias y col 2007). 
 
 
CONTROL ENDOCRINO DE LA REPRODUCCIÓN EN PECES 
Similar a lo ocurrido en vertebrados superiores el desarrollo y crecimiento oocitario está 
gobernado por el sistema neuroendocrino, el cual estimula a los tejidos ováricos para el 
desarrollo folicular y la producción de esteroides (Hafez 2002). En peces, al igual que en otros 
vertebrados no mamíferos, la gran sensibilidad al medio ambiente ejerce un importante control 





secreción de hormonas liberadoras hipotalámicas. El mecanismo de secreción de esteroides es 
un complejo sistema que involucra la percepción de estímulos ambientales, conexiones 
neuronales y órganos endocrinos, el cual de manera general está compuesto por órganos de los 
sentidos, glándula pineal, hipotálamo e hipófisis, esta última es la encargada de secretar 
hormonas estimuladoras de tejidos sintetizadores de esteroides (Nagahama 1983, Zanuy y 
Carrillo 1987, Zanuy y col 2009). 
Las gonadotrofinas (GtHs) se han purificado en especies como el salmón, la carpa y la 
trucha, separándose dos fracciones denominadas GtH I (FSH) y GtH II (LH) (Zanuy y Carrillo 
1987, Arantes y col 2010). La GtH I induce la captura de vitelogenina (Zanuy y Carrillo 1987, 
Luckenbach y col 2010) y, dependiendo de la especie, puede estimular la esteroidogénesis y 
liberación de AMPc, por lo cual se la denomina hormona vitelogénica. Por otra parte, la GtH II 
induce la maduración de los oocitos, la ovulación, además de estimular la formación de AMPc, 
denominándose hormona madurativa (Zanuy y Carrillo 1987, Zanuy y col 2009). Ambos tipos de 
GtH son liberadas desde la hipófisis y vertidas al torrente sanguíneo, donde al llegar a las 
gónadas, estimulan a los tejidos ováricos para realizar la síntesis esteroidogénica a nivel folicular 
en las células de la granulosa, células tecales, cuerpos atrésicos y folículos postovulatorios 












La síntesis de esteroides gonadales es llevada a cabo por células de la granulosa y de la 
teca en forma conjunta, produciendo 17β-estradiol y esteroide inductor de la maduración (17α-
20β-dihidroxi-4-pregnen-3ona), respectivamente (Nagahama 1983). 
La acción fisiológica del 17β-estradiol es inducir la biosνntesis y secreciσn hepαtica de 
vitelogenina, la cual es liberada en la sangre y transportada hasta el ovario, en donde cumple un 
rol primordial durante la etapa de vitelo-gιnesis. La hormona 17α, 20β-dihidroxi-4-pregnen-3-ona, 
es altamente efectiva en la inducción de la maduraciónin vitro. Este esteroide es sintetizado por 





plasma de hembras que experimentan maduración final oocitaria (FOM) (Nagahama 1983), pero 
no sólo el folículo ovárico es el único secretor de esteroides gonadales, estructuras 
postovulatorias también participan en su secreción. Los folículos postovulatorios recientes han 
sido caracterizados por un alto grado de vascularización de la capa tecal e hipertrofia de las 
células de la granulosa y al igual que en la granulosa de los folículos en crecimiento, existe 
evidencia de la actividad de enzimas involucradas en la producción de hormonasesteroidales, lo 
que sugiere una similitud de los folículos postovulatorios con el cuerpo lúteo de los mamíferos, 
ya que en éstos existe biosíntesis de esteroides (Kagawa y col 1981, Nagahama y Kagawa 1982, 
Nagahama 1983, Takashima e Hibiya 1995). 
ATRESIA FOLICULAR 
La atresia folicular se ha caracterizado como un proceso de degeneración que pueden 
sufrir algunos oocitos durante su desarrollo (Nagahama 1983, 1994), el cual se incrementa en 
poblaciones de cultivo o silvestres sometidas a altos grados de explotación o captura, pudiendo 
ser generado por distintas disfunciones o alteraciones reproductivas. Por ejemplo, en la 
especie Labeo victorianus (Boulenger, 1901), los investigadores Rutaisire y Booth (2004) 
examinaron dos poblaciones silvestres en ríos distintos, determinándose distintos tipos de atresia 
para cada una de las poblaciones y una tasa de atresia mayor para la población con mayor 










Varias especies de peces exhiben disfunciones reproductivas cuando son criadas en 
cautiverio. Comúnmente, son fallas en hembras cerca de la maduración final del oocito (FOM), 
ovulación o desove (Zohar 1988,1989a,b, Peter y col 1993). Estas disfunciones probablemente 
resultan de la combinación del estrés inducido por la cautividad (Sumpter y col 1994, Pankhurst y 
van der Kraak 1997) y la falta de un ambiente adecuado para el desove natural (Zohar 1989a,b, 
Yaron 1995, Battaglene y Selosse 1996, Ohta y col 1997). Los peces criados en cautividad 
generalmente exhiben un acelerado crecimiento y maduración. Sin embargo, este ambiente 
puede fallar en proveer los cambios cíclicos requeridos para completar el ciclo reproductivo 
(Linares-Casenave y col 2002). 
Los problemas reproductivos pueden ser clasificados en tres tipos: 
El primero y más severo es ejemplificado por la anguila de agua dulce (Anguilla spp.), la cual 
experimenta una falla de la vitelogénesis cuando es mantenida en cautiverio, lo que también ha 
sido observado en grupos de lisas (Mugil cephalus Linnaeus, 1758) mantenidas exclusivamente 
en agua salada en las cuales la vitelogénesis se detiene en etapas muy tempranas (de 
Monbrison y col 1997). 
En el segundo tipo, la vitelogénesis progresa normalmente, pero al principio de la 
temporada de desove los oocitos postvitelogénicos fallan en la maduración oocitaria final y 
ovulación, convirtiéndose en atrésicos (Zanuy y Carrillo 1987, Tucker 1994, Berlinsky y col 1997, 
Larsson y col 1997, Mylonas y col 1997a,b). Este tipo de disfunción es el problema reproductivo 
más común encontrado en pisciculturas (Mylonas y col 2010). Como lo observado en la 





El tercer tipo corresponde a la ausencia de desove (puesta) al final del ciclo reproductivo. 
En especies que exhiben este problema, el oocito experimenta una vitelogénesis, FOM y 
ovulación normal en respuesta a los estímulos fisiológicos y ambientales, pero los oocitos 
ovulados no son liberados (Zanuy y Carrillo 1987, Zohar y Mylonas 2001). Este tercer tipo es 
presentado en todas las especies salmonídeas mantenidas en cultivo. 
FACTORES EXTRÍNSECOS 
Factores externos como la temperatura, luz, salinidad y confinamiento juegan un papel 
preponderante en la maduración, ovulación y puesta, debido a su profunda influencia sobre la 
sensibilidad folicular, ya que se requieren señales ambientales precisas para su sincronización 
(Ekcstein 1975, Daettlaff y Davydova 1979, Sower y col 1982, Arantes y col 2010). La 
temperatura afecta el desarrollo gonadal a través de la acción directa sobre la gametogénesis, la 
secreción de hormonas hipofisiarias, la tasa de depuración hormonal, la respuesta del hígado a 
los estrógenos y, finalmente, sobre la respuesta de las gónadas a la estimulación (Zanuy y 
Carrillo 1987), lo cual ha sido demostrado en estudios de atresia folicular inducida por 
temperatura en el esturión blanco (Acipenser transmontanus Richardson, 1836), un actinopterigio 
no teleósteo, donde hembras sometidas a medios con temperaturas mayores a las normales 
previo a la adquisición de competencia maduracional han detenido su desarrollo ovárico con la 
consecuente aparición posterior de atresia folicular (Linares-Casenave y col 2002). De manera 
similar, en la especie Gillichthys mirabilis (Cooper, 1864) la regresión gonadal es inducida en 
individuos sometidos a un régimen térmico elevado por un periodo prolongado. En muchas 
especies, además de temperaturas elevadas se requiere de fotoperíodos de días cortos. Sin 
embargo, en especies de los géneros Bairdiella y Rhodeusbasta un fotoperíodo de días cortos 





Como se mencionó anteriormente, la calidad espectral e intensidad luminosa también 
puede modificar la puesta. Se ha observado especies con un amplio espectro de respuesta y 
otras más selectivas donde longitudes de ondas cortas estimulan la maduración y ondas largas 
la inhiben (Lam 1983). La coincidencia existente entre niveles elevados de esteroides sexuales 
durante la recrudescencia gonadal y fotoperíodos decrecientes posteriores al solsticio de verano 
ha dado lugar a la hipótesis que en los salmonídeos los fotoperíodos decrecientes disparan la 
maduración gonadal (Billard y col 1978). Al contrario, en Notemigonus crysoleucas (Mitchill, 
1814) la maduración final de los oocitos y ovulación sólo se presenta en peces expuestos a 
regímenes de fotoperiodos largos y temperaturas elevadas. Cabe señalar que ambos factores 
por separado no fueron capaces de inducir la maduración y ovulación en dicha especie (de 
Vlaming 1975). 
En algunas especies se ha advertido que la melatonina induce la regresión o bloquea el 
desarrollo gonadal en peces que están en las últimas etapas de recrudescencia gonadal durante 
la primavera a fotoperíodos cortos. Cabe señalar que la melatonina puede tener efectos anti o 
pro gonadotropos según la hora del día en que es administrada. Además, se conoce la 
existencia de influencia lunar sobre la estación de puestas con la fase de vitelogénesis iniciada, 
por lo que es previsible que dicha influencia esté involucrada sólo en las etapas finales del ciclo 
reproductor, como son la maduración final, ovulación y puesta (Zanuy y Carrillo 1987). 
En la “shemaya” (Chalcalburnus chalcoides Güldenstädt, 1772) se ha descrito la 
aparición de atresia folicular posterior al desove y ocasionalmente durante la etapa de 
maduración, presentándose en oocitos en cualquier etapa de desarrollo. Aparentemente, el 






Otros factores que pueden afectar la gametogénesis y puesta son la nutrición, el 
ambiente social tales como las feromonas, estímulos visuales y táctiles, corrientes de agua, 
oxígeno disuelto, presión barométrica, contaminación, radiación, entre otros (Zanuy y Carrillo 
1987, Leino y col 2005). 
FACTORES INTRÍNSECOS 
Del mismo modo, se han investigado factores internos que pueden alterar el proceso de 
oogénesis. Se ha observado que la presencia de la hormona madurativa en salmonídeos 
presenta niveles más elevados durante el periodo periovulatorio, mientras que durante la 
incorporación activa de vitelo los niveles de esta hormona son más bajos (Fostier y col 1982, Ng 
e Idler 1983). Experimentalmente, se ha visto la imposibilidad de inducir la maduración en 
oocitos de la lubina (Dicentrarchus labrax Linnaeus, 1758) con ovarios en estado avanzado de 
vitelogénesis, a pesar de ser inyectada con hCG (gonadotrofina coriónica humana), 
demostrándose de esta forma que las hormonas de tipo madurativas son indispensables para 
que la maduración y ovulación se lleve a cabo. En peces tratados con un anticuerpo contra la 
gonadotrofina vitelogénica (FSH) se observó la detención de la vitelogénesis con posterior 
aparición de atresia folicular. Sin embargo, cuando se administraron anticuerpos contra la 
hormona madurativa no se observaron los efectos anteriores. Aparentemente, la señal que 
dispara irreversiblemente todo el proceso de maduración y ovulación en salmonídeos es la caída 
de los niveles plasmáticos de 17β-estradiol, debido a una merma en la actividad de la aromatasa 
de la granulosa y por consiguiente la pérdida de la retroalimentación negativa de los esteroides 
sobre la secreción de gonadotrofina, la que alcanzaría niveles máximos (Zanuy y Carrillo 1987, 
Zeilinger y col 2009). 
En la carpita cabezona (P. promelas) se estudiaron las disrupciones endocrinas y 





provocaron un aumento en la incidencia de atresia folicular, probablemente debido a que altos 
niveles de vitelogenina interfieren con la maduración final. Sin embargo, agonistas más débiles 
como el Methoxychlor incrementaron la incidencia de atresia, pero sólo en algunas hembras. En 
el caso de los agonistas de receptores de andrógenos, estos incrementaron la atresia en 
folículos preovulatorios, muchos de los cuales adquirieron una apariencia inusual en su 
deposición de vitelo, la cual se vio disminuida en relación al tamaño del oocito. Los antagonistas 
de andrógenos como Flutamine aumentaron la incidencia de folículos en desarrollo temprano y 
folículos atrésicos. Observaciones similares se describieron para inhibidores del metabolismo 
esteroide (Leino y col 2005). 
CARACTERÍSTICAS DE LA ATRESIA FOLICULAR 
Morfológicamente la atresia folicular comienza con la ruptura y vacuolización del corion 
(Santos y col 2008), además de la disolución de la membrana nuclear. Según el grado de 
desarrollo alcanzado por el oocito, su contenido de vitelo también será reabsorbido por 
fagocitosis desde las células de la granulosa. La atresia folicular involucra la hipertrofia de las 
células de la granulosa y posiblemente las células tecales (Nagahama 1983, Linares-Casenave y 
col 2002). Durante la atresia temprana las células de la granulosa remueven la cubierta del 
huevo y los contenidos oocitarios por digestión lisosomal y las células tecales son infiltradas por 
linfocitos (Linares-Casenave y col 2002). Esta puede presentarse en cualquier momento del 
desarrollo oocitario (Leonardo y col 2006, Ganias y col 2008), aunque lo más común es que 
aparezca en las fases de vitelogénesis y preovulatoria (Bromage y Cumaranatunga 1988). 
Desafortunadamente, los mecanismos que regulan la atresia folicular no están debidamente 
entendidos (Santos y col 2008), así como sus cambios estructurales, ultraestructurales y su 
correlación con cambios bioquímicos a nivel plasmático (Linares-Casenave y col 2002, Rutaisire 









La atresia folicular y en algunos casos la aparición de necrosis están relacionadas con 
cambios patológicos debidos a afecciones sanitarias o condiciones degenerativas normales 
acompañados de cambios estacionales en la actividad gonadal (Takashima e Hibiya 1995). Los 
oocitos atrésicos (corpora atretica preovulatoria) son una característica muy común del ovario de 
los teleósteos (Ball 1960, Saidapur 1978), los cuales pueden presentarse tanto en peces de vida 
silvestre como en cautiverio (Leonardo y col 2006). Este proceso de degeneración se puede 
presentar particularmente bajo situaciones de estrés (Santos y col 2008) y condiciones 
ambientales adversas, especialmente en peces en cautiverio (Ball 1960, Linares-Casenave y col 
2002). Como se mencionó, la presencia de ciertos contaminantes en el agua se han relacionado 
con la aparición de atresia folicular (Takashima e Hibiya 1995, Leino y col 2005), así como con 





además de tumores ováricos espontáneos o químicamente inducidos, tales como cistadenomas, 
fibromas, adenomas y linfosarcomas (Takashima e Hibiya 1995). 
Los folículos atrésicos han sido descritos como un sitio de biosíntesis de esteroides en 
los teleósteos debido a su apariencia glandular (Ball 1960, Hoar 1969, Browning 1973). Sin 
embargo, en especies como el esturión blanco (A. transmontanus) se ha concluido que no existe 
evidencia morfológica de síntesis de hormonas en éstos (Linares-Casenave y col 2002, 
Leonardo y col 2006). Pruebas histoquímicas han fallado en demostrar cualquier actividad 
enzimática esteroidogénica, así como en la detección de progesterona, testosterona y 17β-
estradiol en folículos atrésicos incubados con gonadotrofinas. Actualmente, diversos autores 
postulan que los folículos atrésicos están asociados sólo con degeneración y reabsorción de 
vitelo (Nagahama 1983). 
Sin importar la razón por la cual los oocitos son reabsorbidos por el organismo, las 
especies en que se describe atresia folicular comparten un patrón común a nivel ultraestrutural, 
ya que todos los elementos constitutivos del folículo ovárico son reabsorbidos (teca externa, teca 
interna, células foliculares, corion y oocitos). Los gránulos de vitelo, en el caso de estar 
presentes, pierden su individualidad, constituyendo una masa amorfa acidófila. La apariencia de 
los folículos atrésicos se caracteriza por la carencia de una forma definida, presentando vacuolas 
y pequeñas escamas u hojuelas amarillentas (Honji y col 2006). 
CLASIFICACIÓN DE LA ATRESIA FOLICULAR 
Diversos autores han caracterizado y dividido el proceso de atresia folicular en distintas 
etapas según la especie estudiada, no existiendo unificación en su nomenclatura (Rutaisire y 
Booth 2004). Sin embargo, algunos investigadores han dividido la atresia folicular de los 





Bretschneider y Duyvene de Wit (1947) en Rhodeus amarus (Bloch 1782). Otros autores como 
Vizziano y Beroi (1990) clasifican los folículos atrésicos como hipertróficos y no hipertróficos, 
correspondiendo a las fases de proliferación de células foliculares y reducción del tamaño del 
oocito, respectivamente (Uribe y col 2006). Khoo (1975) entrega una descripción detallada de los 
cambios histológicos de la atresia folicular en el “goldfish” después de realizada su 
hipofisectomía, clasificándola en cinco etapas consecutivas: alfa (α), beta (β), gamma (γ), delta 
(δ) y épsilon (ε). Para mayores detalles, se recomienda revisar el trabajo de este autor. 
La atresia observada por Tricas e Hiramoto (1989) en Chaetodon multicinctus (Garrett 
1863) es cualitativamente similar a la descrita en otras especies, los oocitos vitelo-génicos que 
presentan su desarrollo detenido, muestran distintas etapas degenerativas de atresia: 
Alfa: Caracterizada por ondulaciones del corion, disrupción nuclear, quiebre temprano de 
glóbulos de vitelo e hipertrofia de células de la granulosa. 
Beta: Las células de la granulosa migran y fagocitan el vitelo. Las células de la teca no son 
observadas invadiendo el interior del oocito. El final de la atresia beta es caracterizada por la 
completa desintegración del corion. 
Gamma: La reabsorción del contenido oocitario continúa durante esta etapa, hasta la 
reabsorción completa del contenido. Se presentan folículos pequeños y de aspecto irregular 
(posibles células luteales) de coloración amarillo-naranjo con tinción HyE. Las células tecales del 
folículo todavía rodean el oocito remanente. 
Delta: Es caracterizada por la presencia de componentes residuales después de la reabsorción 





Épsilon: Algunos autores han postulado que en esta etapa “células del cuerpo lúteo se podrían 
diferenciar en nuevas células oogoniales” (Khoo 1975). 
En estudios del “ningu” (L. victorianus), los autores Rutaisire y Booth (2004) clasifican la 
atresia folicular en tres tipos, según las características histológicas observadas: 
a) Caracterizada por la rápida fragmentación del corion y disolución del contenido citoplasmático, 
observándose oocitos liquefactos además de una disminución de éstos. Este tipo de atresia es 
más común en oocitos terciarios de ovarios desovados exitosamente. 
b) Fue observada en oocitos en estado de vesícula de vitelo II, estando determinada por el 
quiebre de los glóbulos vitelinos en gránulos más pequeños, acompañado de degeneración 
vacuolar del citoplasma con un corion intacto, no se observaron signos de fagocitosis. La 
presencia de atresia tipo II, generalmente está relacionada con una falla o interrupción en el 
desove, teniendo esta una alta prevalencia en el estudio conducido por Rutaisire y Booth (2004). 
Sin embargo, en este tipo de atresia el ovario reabsorbió activamente los oocitos maduros para 
facilitar la recrudescencia gonadal. 
c) Fue encontrada en baja frecuencia y sólo en oocitos previtelogénicos, caracterizándose por 
una degeneración de los oocitos debido a una tumefacción celular poco nítida al microscopio 










DESCRIPCIONES DE LA ATRESIA FOLICULAR EN PECES 
En el esturión blanco (A. transmontanus) en una primera etapa se inicia la degeneración 
del corion, lo que se manifiesta por la desaparición de sus estriaciones. A diferencia de otras 
especies se observan agregaciones de material nuclear en el citoplasma de folículos atrésicos 
tempranos. La corteza citoplasmática aparece desorganizada con agregaciones densas de 
gránulos de glicógeno y algunos glóbulos de lípidos se fusionan incrementando su tamaño. La 
lámina basal permanece intacta a pesar de la fagocitosis sufrida por el corion. En una etapa 
intermedia se produce la digestión del corion y la capa tecal aparece vascularizada e 
incrementada en su espesor con una lámina basal aún intacta. A medida que la etapa intermedia 
progresa, la lámina basal se degenera y las plaquetas de vitelo y gotas lipídicas son fagocitadas. 
Este cuerpo atrésico permanece encapsulado por una capa celular vascularizada. 
Posteriormente, en una etapa avanzada de la atresia las células fagocíticas compartimentalizan 
el citoplasma. Durante esta fase las plaquetas de vitelo desaparecen, aunque los lípidos e 
inclusiones de pigmentos permanecen por un tiempo prolongado. Los cuerpos atrésicos 
multicelulares formados en esta última etapa persisten en el ovario por muchos meses, 
exhibiendo una reducción gradual en el tamaño celular y concomitantemente una acumulación 
de pigmento oscuro. Las observaciones indican que la sensibilidad a la temperatura ocurriría en 
la oogénesis tardía, durante el periodo de síntesis de proteínas requeridas para que el oocito 
adquiera su competencia maduracional. Las etapas tempranas e intermedias de la atresia 
transcurren bastante rápido, la última etapa puede durar hasta más de cinco meses a 
temperaturas elevadas en esta especie (Linares-Casenave y col 2002). 
Se postula que las células foliculares poseen la habilidad de adquirir características 





peces. Histológicamente se ha caracterizado por áreas de tinción color marrón con HyE 
(Rutaisire y Booth 2004). Sin embargo, en el esturión blanco (A. transmontanus) las células 
transformadas de la granulosa sólo aparecen en la fase inicial de digestión del oocito. En este 
mismo estudio las células tecales aparecen involucradas en los principales cambios fibróticos del 
folículo, los que resultan en la formación de una densa cápsula alrededor del cuerpo atrésico sin 
participar en la fagocitosis. El destino del pigmento de melanina del oocito y el origen del 
pigmento oscuro en folículos atrésicos no está claro. Estas observaciones han sido descritas en 
muchos estudios de teleósteos y anfibios. Pareciera ser que estos pigmentos están asociados a 
fagocitosis del oocito y degeneración de células fagocíticas en cuerpos atrésicos avanzados 
(Linares-Casenave y col 2002). 
En algunas especies como la trucha arco iris se ha observado atresia vinculada a 
apoptosis en folículos preovulatorios (Wood y van der Kraak 2001), pero no ha sido descrito en el 
esturión blanco. Cabe señalar que en las últimas etapas de atresia los cuerpos atrésicos 
compuestos de masas de células experimentan una reducción en su tamaño debido a una baja 
en el número de células, sugiriendo la apoptosis de células transformadas de la granulosa, lo 
que podría jugar un rol durante las últimas etapas de la atresia folicular en el esturión blanco 
(Linares-Casenave y col 2002). 
En la sardina ibérica (Sardina pilchardus Walbaum 1792) se ha descrito la separación de 
los folículos atrésicos preovulatorios tardíos del epitelio, los cuales se concentran en la parte 
central de las laminillas ovígeras (Ganias y col 2007). Este patrón también ha sido observado en 
otros peces como la lisa (M. cephalus) por los autores McDonough y col (2005). Los folículos 
atrésicos tardíos permanecen en el ovario por largos periodos, extendiéndose incluso hasta la 





para administrar el espacio disponible para los nuevos oocitos de la próxima temporada de 
desove (Ganias y col 2007). 
A nivel histológico la atresia folicular tardía puede ser confundida con los folículos 
postovulatorios (POFs) de más de 24 horas (Macchi y col 2003, Ganias y col 2007). La duración 
de la degeneración de los folículos postovulatorios varía según la especie, desde menos de un 
día hasta más de una semana. Histológicamente estas pueden diferenciarse debido a que 
durante todas las etapas de la atresia folicular, el folículo está cercado dentro de estructuras 
celulares. Por el contrario, los POFs siempre conservan una abertura hacia el lumen ovárico y no 
son separados del epitelio de las laminillas, manteniéndose en el epitelio hasta completar su 
reabsorción (Ganias y col 2007). 
En la carpita cabezona (P. promelas) el inicio de la atresia folicular está dada por el 
quiebre o aberturas del corion, posteriormente el núcleo y el material vitelino inician su 
degeneración, provocando la reabsorción del vitelo, lo que se distingue por una débil tinción del 
folículo. Leino y col (2005) reportaron la aparición de altos niveles de atresia folicular en tres 
gónadas de un total de veintisiete, la cual se presentó principalmente en folículos maduros, lo 
que indicaría que estas hembras “perdieron” su oportunidad para desovar. En cultivos 
experimentales de carpita cabezona (P. promelas) la incidencia de atresia es relativamente baja 
(Jensen y col 2001, Leino y col 2005), oscilando entre 1,6% a 4,6% en algunos experimentos 
(Leino y col 2005). 
En el bagre rayado (Pseudoplatystoma fasciatum Linnaeus 1766), un pez migrador de 
los ríos sudamericanos, se observó la aparición de procesos de degeneración ováricos cuando 
éstos fueron mantenidos en confinamiento y no se indujo su reproducción durante un 
experimento controlado, en el cual se dividió la población en grupos que fueron muestreados 





en diferentes etapas de desarrollo. La atresia observada se caracterizó de forma similar a la 
encontrada en otras especies por hipertrofia de las células foliculares, corrugación del corion y 
algunas vacuolas en el ooplasma periférico. En el segundo grupo los ovarios presentaban gran 
cantidad de oocitos alterados, alrededor de un 10% más que en la etapa previa. 
Microscópicamente estos presentaban la pérdida de su forma redondeada, mostrando 
desorganización nuclear y citoplasmática. Su núcleo se presentó ligeramente excéntrico y a nivel 
citoplasmático se observaron grandes cantidades de gránulos de diferentes tamaños. Las células 
foliculares presentaban una hipertrofia severa, penetrando los alrededores del interior oocitario y 
gránulos de vitelo emergían entre las células foliculares. El corion estaba altamente corrugado y 
roto. En el tercer y cuarto grupo los ovarios contenían gran cantidad de oocitos perinucleares y 
pocos oocitos atrésicos, los cuales poseían un corion corrugado y en muchos casos 
completamente desintegrado. La mayor parte de los gránulos de vitelo estaban desintegrados y 
sólo una pequeña cantidad de vitelo permanecía en el centro del oocito. Esta etapa final marcó la 
completa degeneración oocitaria, con presencia de fagocitosis y vasos sanguíneos. Los eventos 
morfológicos observados son similares a los descritos en otras especies de peces de agua dulce 
nativas del Brasil. Los primeros signos de atresia ovárica y folicular aparecieron a finales de 
enero, coincidiendo con la caída en los valores de la temperatura del agua, días más cortos y 
disminución en las lluvias, lo que supondría que el estrés ambiental induce la atresia folicular en 
el caso de esta especie (Leonardo y col 2006). Por otra parte, en la lubina (D. labrax) Zanuy y col 
(1995) observaron un mayor número de oocitos atrésicos en individuos mantenidos en un 
fotoperiodo de días largos constantes y un régimen térmico alterado respecto al grupo control 
bajo condiciones naturales de luz y temperatura. 
En la anguila de pantano (Synbranchus marmoratus Bloch 1795) el inicio de la atresia 
puede ser detectado por cambios en las células foliculares, las cuales modifican su apariencia de 





activa en el proceso de fagocitosis agrupándose en masas epitelioides en etapas avanzadas de 
fagocitosis. Estas estructuras atrésicas muestran una intensa fluorescencia bajo luz ultravioleta 
(UV). Al final del proceso, las células fagocíticas, granulocitos degenerativos y remanentes 
foliculares permanecen juntos formando una estructura heterogénea compacta (Ravaglia y 
Maggese 2002). 
En el “huaiquil” (Micropogonias furnieri desmarest, 1823) se han registrado incrementos 
en los porcentajes de atresia folicular, en poblaciones del estuario del Río de la Plata, en las 
cuales se observó un incremento en la atresia folicular, variando desde un 20% durante la 
primera temporada reproductiva hasta un 60% en la segunda temporada (Macchi y col 2003). 
Además, se observó un aumento en la presencia de oocitos atrésicos a medida que la 
temporada de desove progresaba, lo que coincide con lo descrito por valdebenito y col (1995) en 
poblaciones de esta especie del Lago Budi en el sur de chile. Los altos niveles de atresia han 
sido usados para establecer el final del desove en esta especie (Macchi y col 2003). 
En poblaciones silvestres de sardina monterrey (sardina española) (Sardinops 
sagax Jenyns 1842) se estimaron los porcentajes de atresia folicular, concluyéndose que un 2% 
puede ser considerado normal. Sin embargo, al final de la temporada este porcentaje se eleva a 
un 5%, lo que indica el final del máximo de puesta, aunque se ha descrito la reabsorción 
generalizada de los oocitos. Cuando sobre el 50% de los oocitos es afectado se denomina 
atresia mayor, lo que generalmente coincide con el final de la temporada de desove. Una vez 
alcanzado este nivel de reabsorción, se reduce la probabilidad que estas hembras desoven 
nuevamente. El proceso de atresia mayor es una problemática poco estudiada en poblaciones 
silvestres. En la sardina monterrey la atresia puede presentarse en oocitos durante los primeros 
estadios de desarrollo hasta en oocitos previos al desove. Las posibles causas de atresia mayor 





contaminantes. Establecer las causas de la interrupción del desarrollo ovárico es difícil. Sin 
embargo, se ha relacionado la atresia de folículos con vitelo en sardinas adultas con condiciones 
o cambios ambientales que puedan interrumpir la puesta (Torres-Villegas y col 2007). En el caso 
de la lubina (D. labrax) Zanuy y col (1995) demostraron que una manipulación inadecuada del 
fotoperiodo y la temperatura para alterar la época de puestas, indujo una atresia generalizada 
dando lugar a una drástica disminución de la fecundidad. En la sardina monterrey (S. sagax) la 
aparición de atresia en oocitos sin vitelo se asocia a factores de condición corporal subóptimos, 
lo que sugiere un efecto ambiental a largo plazo e inanición prolongada, ya que esta atresia se 
presentó principalmente en peces pequeños. El análisis histológico de la atresia folicular reveló 
una alta incidencia en el porcentaje de atresia de oocitos en estado de alvéolo cortical desde el 
inicio de la temporada reproductiva, observándose también atresia alfa y beta sin vitelo. Hacia 
finales de invierno e inicio de primavera se observó la presencia de atresia mayor en el 90% de 
las hembras, coincidiendo con el máximo de puesta de la temporada reproductiva, además de 
observarse atresia en oocitos en vitelogénesis avanzada (Torres-Villegas y col 2007). 
En algunos peces pelágicos la frecuencia de atresia es alta de forma normal, alcanzando 
valores cercanos al 20% en especies como Trachurus trachurus (Linnaeus 1758) (Torres-
Villegas y col 2007). Lee y Yang (2002) observaron la aparición de atresia folicular en alrededor 
de un 60% en la especie Lateolabrax maculatus(Mcclelland, 1844), la cual fue capturada desde 
un ambiente silvestre y posteriormente mantenida a una temperatura y horas de luz constantes, 
la atresia fue vinculada a una disminución de la temperatura. 
Se ha postulado a la atresia como un mecanismo de reciclaje que permite recuperar 
componentes y energía de oocitos que no alcanzaron su desarrollo (Uribe y col 2006). Sin 
embargo, algunos autores postulan que la atresia sólo se trataría de un proceso de apoptosis 





alternativa dentro del desarrollo del ciclo ovárico en peces, permitiendo la creación de un 
ambiente tisular óptimo a nivel gonadal para las futuras temporadas reproductivas. Sin embargo, 
este proceso se puede presentar de dos formas: 
“Normal”, con reabsorción activa de todos los constituyentes foliculares por parte de 
células especializadas del folículo y estructuras ováricas adyacentes, la que se puede presentar 
en cualquier etapa del desarrollo oocitario, con vacuolización y licuefacción del vitelo en estados 
más avanzados. “Patológica” donde no ocurre reabsorción del contenido oocitario, la que de 
forma general se presenta en oocitos durante etapas de desarrollo avanzado posteriores a la 
vitelogénesis, produciendo un endurecimiento irreversible del vitelo que puede hipertrofiar el 
ovario y causar finalmente la muerte de la hembra. Esta atresia patológica se ha presentado con 
frecuencia en especies como el puye (G. maculatus) en poblaciones sometidas al estrés estando 
bajo condiciones de cultivo experimental. En dicha especie, los ovarios presentan un gran 
aumento de volumen, rompiendo incluso la pared abdominal en casos extremos, mostrándose 
duros al corte, lo que indicaría una alta presencia de minerales. Las causas de la atresia 
patológica en esta especie son aún desconocidas. Sin embargo, su incidencia es mayor en 
grupos mantenidos con fotoperiodos alterados, presentándose como un proceso crónico, donde 
aparentemente estarían involucrados procesos fisiológicos alterados del pez, tales como 
alteraciones inmunológicas o del balance mineral, dadas las características gonadales  
  
La atresia folicular es un proceso multifuncional, donde los estímulos ambientales 
aparecen como los más relevantes y más específicamente los que hacen referencia al 
fotoperiodo y la temperatura. 
Los cambios histológicos de la atresia a nivel folicular son muy similares entre las 





de la atresia folicular realizados por diferentes autores no presenta grandes variaciones. A pesar 
de esto, no existe una nomenclatura clara para la descripción del proceso de atresia folicular. 
La atresia folicular “normal” se presenta como un proceso estratégico establecido dentro 
del ciclo de desarrollo gonadal de diversas especies, el cual permite un reciclaje energético bajo 
condiciones adversas. Sin embargo, este proceso puede verse alterado en algunas especies. 
La atresia folicular “patológica” afecta a individuos con alto nivel de estrés, en los cuales 
debido a factores internos no pueden mantener una adecuada homeostasis de sus procesos 
fisiológicos, lo que altera la ovogénesis en cualquiera de sus etapas, pudiendo llevar a la muerte 
de la hembra si el proceso se detiene durante la etapa final de desarrollo del oocito. 
 
El sábalo es considerado una especie clave del ecosistema del río Paraná, debido a su 
régimen iliofago, su biomasa alta y sus hábitos migratorios. Por su abundancia en distintos 
ambientes, constituye el recurso pesquero más importante del litoral fluvial argentino, y es 
también un eslabón crucial para ser sostén de la cadena trófica (Espinach Ros & Fuentes, 2000). 
Aunque los peces presentan estrategias reproductivas que los adaptan a condiciones 
ambientales variables, estas variaciones provocan cambios en algunas de sus características 
reproductivas. El régimen de lluvias y crecidas constituye la principal fuerza selectiva del 
ambiente en la modulación de la actividad reproductiva, existiendo elevado sincronismo entre las 
crecientes y los principales eventos del ciclo biológico (Agostinho & Julio, 1994). Como otras 
especies migradoras, el sábalo es particularmente vulnerable a la creciente alteración del 
ambiente como ser la interrupción de los circuitos utilizados, la regulación de los ríos por la 





En teleósteos, durante el proceso de desarrollo folicular se forman cíclicamente los 
folículos, desde primarios hasta su fase de maduración y ovulación. Sin embargo, no todos los 
folículos ováricos que inician su desarrollo llegan a madurar, algunos de ellos inician un proceso 
de degeneración y reabsorción, formando folículos atrésicos. La atresia es un proceso de 
degeneración y reabsorción de folículos ováricos que ocurre de manera normal en los ovarios de 
todos los vertebrados, incluidos los peces. Oocitos atrésicos pueden presentarse tanto en peces 
de vida silvestre como en los que permanecen en cautiverio (Ball, 1960; Saidapur, 1978; 
Leonardo et al., 2006) y pueden observarse en todos los estadios del ciclo reproductivo, aunque 
lo más común es observarlos durante el periodo de post-desove (Miranda et al., 1999; Guraya, 
1994). En teleósteos, la atresia puede ser inducida por stress, confinamiento, feromonas, 
estímulos visuales y táctiles, agentes biocidas, contaminación, radiación, inanición, niveles 
hormonales inadecuados y cambios en las características del ambiente como luz, temperatura, 
corrientes de agua (Leino et al., 2005; Nagahama, 1983; Zanuy & Carrillo, 1987). 
Varios autores postulan que en los últimos años se produjo una disminución de las 
poblaciones silvestres de sábalo (Oldani, 2006a, 2006b). La atresia esta vinculada a los índices 
de fertilidad ya que reduce el número de folículos que maduran. Los folículos atrésicos son 
importantes indicadores del impacto ambiental en los ovarios de los peces, sin embargo los 
mecanismos de la atresia folicular no están completamente entendidos. El aumento de la 
preocupación en la conservación de las especies nativas genera interés en conocer las 
características de todas las fases de su biología reproductiva de tal manera que se puedan 
detectar los cambios que podrían llevar a una posible disminución de las mismas. 
En este trabajo se analizan los cambios morfológicos en ovarios de Prochilodus lineatus 





Aún cuando la atresia folicular es un fenómeno involutivo normal en los ovarios de todos 
los vertebrados incluidos los peces, constituyendo uno de los eventos más enigmáticos de la 
biología reproductiva (Hurwitz & Adashi, 1992). Los folículos atrésicos de P. lineatus 
predominaron en los meses de febrero a mayo en ejemplares con RGS inferior a 6,5%, y en 
estadio folicular posvitelogénico. Se señaló que la atresia puede presentarse en cualquier 
momento del desarrollo oocitario (Ganias et al., 2008; Leonardo et al.; Miranda et al.), sin 
embargo en cautividad, lo más común es que aparezca en las fases de vitelogénesis y 
preovulatoria (Bromage & Cumaranatunga, 1988; Linares-Casenave et al., 2002; Miranda et al.). 
En algunas especies, los factores más importantes que determinan el destino hacia la ovulación 
o la atresia de los folículos son la capacidad de respuesta a gonadotropinas, la capacidad de 
producir estradiol (Bao & Garverick, 1998; Braw-Tal & Roth, 2005; Garverick et al., 2002; Webb 
et al., 1999), la participación del sistema de factor de crecimiento insulinoide (IGF) (Rivera & 
Fortune, 2003a, 2003b) y el medio endocrinológico en el que se desarrollan (Webb et al.). 
Los folículos atrésicos de P. lineatus compartieron un patrón común a nivel estructural. 
Se encontró disminución progresiva del diámetro folicular, fragmentación del corion y disolución 
del contenido citoplasmático, observándose como un proceso degenerativo paulatino e 
irreversible, que se extiende a todo el folículo, lo que determina la pérdida de su integridad y por 
lo tanto de su funcionalidad (Chedrese, 2003; Sharma, 2000). 
En algunas especies la incidencia de atresia fue directamente relacionada con el tamaño 
de los folículos así, donde en los folículos más grandes, por presentar un índice proliferativo 
mayor, se tornan más susceptibles a la muerte por apoptosis y por lo tanto a la atresia (Rosales 
Torres & Guzmán Sánchez, 2008). En P. lineatus los folículos maduros tuvieron un diámetro 
medio de 698,45 µ, en tanto que en los folículos atrésicos detectados en el inicio del proceso era 





El primer signo de atresia descripto a nivel microscópico es la desintegración del núcleo 
del oocito seguido de la fragmentación de la zona pelúcida (Lowerre-Barbieri et al., 1996; 
Mylonas et al., 1997). El primer evento observado en el sábalo fue la presencia de ondulaciones 
del corion, que coincide con la fase alfa descripta en Chaetodon multicinctus (Tricas & Hiramoto, 
1989). 
Los gránulos de vitelo perdieron su individualidad y las células de la granulosa se 
hipertrofiaron. Estas modificaciones fueron descriptas por algunos autores que además 
observaron hipertrofia de células tecales (Linares-Casenave et al.; Nagahama). En P. lineatus no 
se observaron células tecales hipertróficas, lo que coincide con el escaso desarrollo celular 
descripto en L. taeniatus (Santos et al., 2008). 
La caracterización del proceso de atresia realizada por diferentes autores, en especies 
diferentes y con distintos criterios, explica la falta de unificación de la nomenclatura (Khoo, 1975; 
Rutaisire & Booth, 2004; Santos et al.). Algunos autores describen las etapas de la atresia 
folicular en base a los datos morfológicos (Bretschneider & Duyvene de Wit, 1947), mientras que 
otros separan los folículos atrésicos en hipertróficos y no hipertróficos (Uribe Aranzábal et al., 
2006). 
En P. lineatus los elementos constitutivos del folículo, teca, células foliculares, corion y 
oocito, fueron desapareciendo gradualmente. Los cambios vasculares a nivel de la teca que 
fueron observados en algunas especies (Linares-Casenave et al.; Santos et al.) resultaron 
prácticamente imperceptibles, sin embargo se observó escasa infiltración linfoplasmocitaria 
periférica, indicando una relación con el sistema inmune, detalle observado en otros vertebrados 





La última etapa del proceso de atresia se caracteriza por la presencia de componentes 
residuales luego de la reabsorción de vitelo y citoplasma. Algunos trabajos expresan que la 
duración del proceso de atresia es más reducida en especies que en forma similar al sábalo 
tienen estrategia reproductiva de puesta total (Miranda et al.). Los cuerpos atrésicos 
multicelulares fueron encontrados en las distintas muestras de P. lineatus durante los sucesivos 
muestreos, observándose que los cuerpos formados en esta etapa persisten en el ovario por 
muchos meses. Por sus características morfológicas fueron relacionados inicialmente con la 
biosíntesis de esteroides (Hoar, 1969), aunque otros trabajos no hallaron evidencias de la 
secreción hormonal (Leonardo et al.; Linares-Casenave et al.). 
Como en otras especies, en P. lineatus se observan gránulos oscuros dentro y fuera del 
citoplasma de las células foliculares. Algunos autores identificaron el origen del pigmento oscuro 
contenido en los folículos atrésicos como lipofucsina, residuo del proceso de digestión del vitelo, 
corion y orgánulos. Fue señalado que, mediante la atresia, la remoción de los ovocitos que no 
alcanzaron su desarrollo permite recuperar parte de la energía y los componentes invertidos 
durante la maduración folicular (Blazer, 2002; Miranda et al.; Norris, 1997; Saidapur ). 
La estructura de los folículos atrésicos muestra reducción gradual del tamaño. Al parecer 
las células tecales están involucradas en los principales cambios fibróticos del folículo, los que 
resultan en la formación de una densa cápsula alrededor del cuerpo atrésico (Rutaisire & Booth). 
La reducción en el tamaño se relaciona con un proceso de apoptosis de las células 
transformadas de la granulosa, lo que provoca una disminución en el número de células 
(Linares-Casenave et al.). La presencia de núcleos picnóticos y cariorrexis en las células de la 
granulosa y teca de folículos atrésicos (Bao & Garverick; Saidapur), así como la fragmentación 
internucleosomal del ADN en estas células, permitieron conocer que la apoptosis es el tipo de 





Algunos autores postularon que en esta etapa las células tecales se podrían diferenciar en 
nuevas células oogoniales (Khoo). 
Dado que los folículos atrésicos pueden ser utilizados como importantes indicadores del 
impacto ambiental en los ovarios de los peces, en este trabajo las características morfológicas 
de los folículos atrésicos de P. lineatus se correspondieron con un proceso degenerativo que 
tuvo su mayor frecuencia en las gónadas de ejemplares en el final del ciclo reproductivo, con 
RGS baja. Tampoco se pueden establecer vínculos entre la atresia observada en P. lineatus con 
algún proceso patológico que conduzca a la disminución de la especie en el ecosistema del 
Paraná. 
La presencia de atresia tipo II, de alta prevalencia encontrada en algunas poblaciones de 
Labeo victorianus, se caracterizó por el quiebre de los glóbulos vitelinos en gránulos más 
pequeños, degeneración vacuolar del citoplasma, presencia de corion intacto, sin detectarse 
signos de fagocitosis. Este es el tipo de atresia relacionada con una falla o interrupción en el 
desove (Rutaisire & Booth). Este cambio no fue observado como un evento definido en las 
gónadas de P. lineatus capturados, aunque si pudieron encontrarse escasos folículos 
atravesando este proceso. 
 








La fórmula estructural y esquema de numeración de sustituyentes del compuesto principal 
de dibenzo-p-dioxina. 
Las dioxinas son compuestos químicos obtenidos a partir de procesos de combustión 
que implican al cloro.1 El término se aplica indistintamente a las policlorodibenzofuranos (PCDF) 
y las policlorodibenzodioxinas (PCDD). 
Las dioxinas son un grupo de compuestos químicos que son contaminantes ambientales 
persistentes. Las dioxinas se encuentran en el medio ambiente por todo el mundo y se acumulan 
en la cadena alimentaria, principalmente en el tejido adiposo de los animales. 
En los alimentos están presentes en forma de trazas, es decir en cantidades del orden 
del nanogramo y del picogramo por kilogramo, 
Las dioxinas se han hecho muy conocidas en los últimos años porque preocupa su presencia en 
el medio ambiente ya que se encuentran en muchos lugares, aunque en bajas concentraciones, 
y algunas de ellas son extremadamente tóxicas.3 Junto con las dioxinas se suelen encontrar 
furanos que son unos compuestos químicos similares. 
Las dioxinas son fundamentalmente subproductos de procesos industriales, pero 
también pueden producirse en procesos naturales como las erupciones volcánicas y los 
incendios forestales. Las dioxinas son subproductos no deseados de numerosos procesos de 
fabricación tales como la fundición, el blanqueo de la pasta de papel con cloro o la fabricación de 
algunos herbicidas y plaguicidas. En cuanto a la liberación de dioxinas al medio ambiente, la 
incineración descontrolada de desechos (sólidos y hospitalarios) suele ser la causa más grave, 
dado que la combustión es incompleta. Existe tecnología que permite la incineración controlada 
de desechos con bajas emisiones.4 
Las dioxinas no se fabrican deliberadamente, excepto en pequeñas cantidades para 





Hay varios cientos de dioxinas y furanos. Una simple dosis de 6 millonésimas de gramo 
de la dioxina más letal, la 2,3,7,8-TCDD, puede matar a una rata. Todavía no se sabe bien cómo 
afectan a los humanos estas sustancias. Se ha podido observar la acción de estos compuestos 
cuando alguna persona ha quedado expuesta por accidente a ellas, pero en estos casos sólo se 
puede conocer la dosis que han recibido muy aproximadamente. Por esto es arriesgado 
pronunciarse sobre los efectos que producen las distintas dosis, especialmente cuando 
hablamos de contacto con estas sustancias durante periodos de tiempo largos. 
La dioxina 2,4,5-T es uno de los componentes del Agente Naranja, arma química 
utilizada por Estados Unidos en la Guerra de Vietnam. 
 
 
Efectos en humanos y en el medio ambiente  
 
Las dioxinas tienen elevada toxicidad y pueden provocar problemas de reproducción y 
desarrollo, afectar el sistema inmunitario, interferir con hormonas y, de ese modo, causar 
cáncer.5 Cuando algunas personas han estado expuestas a altas concentraciones de 2,3,7,8-
TCDD han tenido cloracné, con efectos que puede durar décadas eliminar. 
Recientemente se ha encontrado una asociación de las dioxinas con la génesis de 
la endometriosis 6 , una enfermedad ginecológica caracterizada por el crecimiento del tejido 
endometrial por fuera de la cavidad uterina y que puede ocasionar dolor pélvico, dismenorrea o 
dolor menstrual e infertilidad. 
A bastantes investigadores [cita requerida] les preocupan más los efectos que a largo plazo 
pueden darse en personas expuestas a dosis muy bajas, que no provocan efectos apreciables a 
corto plazo. El problema con este tipo de sustancias es que no se eliminan con facilidad (tardan 





los tejidos. En experimentos de laboratorio con animales se ha comprobado que dosis no letales 
pueden producir cáncer, defectos de nacimiento, reducción en la fertilidad y cambios en el 
sistema inmunológico. 
Efectos cancerígenos  
La mayoría de los estudios que se han hecho con personas expuestas a estos productos 
no han encontrado que tengan más probabilidad de tener cáncer que los demás. Aunque existen 
estudios realizados y expuestos en la Ocupational & Environmental Medicine que atribuyen, con 
seguimiento de 23 años después de cerrada una planta química en Hamburgo, y concluyen que 
mortandad de sus trabajadores por cáncer tiene su origen a la exposición de estos compuestos 
PCDD/F. Un estudio hecho por investigadores suecos encontró proporciones anormalmente 
altas de un extraño tipo de cáncer entre personas que trabajaban con herbicidas que contenían 
muy pequeñas cantidades de 2,3,7,8-TCDD. Pero estudios similares en otros 
países [cita requerida] no han confirmado este resultado. La Agencia de Protección Ambiental de 
Estados Unidos considera el estudio de los investigadores suecos como una evidencia 
importante pero no adecuada de que estos productos producen cáncer en humanos. De todas 
formas recomienda [cita requerida] que se tenga a esa sustancia como probablemente cancerígena 
ya que produce cáncer en animales en los experimentos de laboratorio. 
Efectos en la reproducción sexual 
Las dioxinas y los furanos también reducen el éxito reproductivo en los animales de 
laboratorio al provocar nacimientos de bajo peso, camadas más pequeñas y abortos 
prematuros[cita requerida]. Los problemas sólo suceden cuando es la madre la expuesta al 2,3,7,8-
TCDD, nunca cuando es el macho, lo que demuestra que no se produce alteración del ADN, sino 





 Se han hecho muchos estudios  sobre defectos de nacimiento entre mujeres expuestas 
al 2,3,7,8-TCDD. Algunos han encontrado un número de nacimientos defectuoso mayor que el 
normal, pero en la mayoría de las investigaciones  no se han encontrado evidencias de defectos 
de nacimiento o problemas reproductivos por este motivo. 
Por lo que sabemos hasta ahora, con estudios minuciosos y detallados , las personas 
que han recibido dosis anormalmente altas de estas sustancias mantienen una salud normal. 
Todo indica que el hombre soporta estas sustancias mucho mejor que la mayoría de los 
animales de laboratorio. También es claro que trazas (concentraciones muy bajas, casi 
inapreciables) de estas sustancias se han encontrado en tejidos y en la leche materna de 
personas de muchos países; pero no se puede afirmar nada con seguridad  sobre los efectos a 
largo plazo que esta contaminación puede suponer hasta la realización de nuevos y más 
detallados estudios. 
Mecanismos de formación 
Las dioxinas proceden principalmente de las emisiones de incineradores y otras fuentes 
de combustión. Su formación se produce como consecuencia de procesos químicos que ocurren 
durante la combustión, principalmente a partir de compuestos químicos relacionados 
como clorobencenos, clorofenoles y policloruros de bifenilo. Debido a la elevada toxicidad de las 
dioxinas, se han realizado numerosos estudios sobre sus mecanismos de formación, ya que este 
conocimiento es de vital importancia a la hora de estudiar posibles procesos para su 
degradación. Se ha propuesto un mecanismo en fase gas que transcurre mediante una serie de 
reacciones radicalarias: 
1. P → P• + H 
2. P + OH → P• + H2O 





4. P + P• → PD + Cl 
5. PD → D + HCl 
6. PD + OH → D + H2O 
7. P• + R → P + R• 
8. P• + OH → Pr 
9. D → Pr 
10. D + OH → Pr 
11. P• + O2 → Pr 
12. R + OH → R• + H2O 
13. R → Pr 
Donde P son fenoles policlorados, P• son radicales fenoxi policlorados, PD son 2-
fenoxifenoles policlorados (precursores de las dioxinas), D son PCDDs, R es algún componente 
del combustible orgánico, R• es una molécula del combustible sin un átomo de hidrógeno y Pr 
son productos sin especificar. 
La formación de dioxinas en fase gas sólo explicaría una parte del contenido total de 
estos compuestos encontrados en las emisiones de los procesos de combustión, por lo que 
también se ha propuesto un mecanismo basado en una catálisis heterogénea. Se sugiere que un 
mecanismo de Langmuir-Hinshelwood, que implica reacciones radical-radicales superficiales, y 
un mecanismo de Eley-Rideal, que implica reacciones entre una molécula en fase gas y otra 
adsorbida, son los responsables de la formación de PCDFs y PCDDs, respectivamente, en 
superficies. Las principales diferencias de este mecanismo con el mecanismo en fase gas es la 
formación del radical fenoxi clorado por el impacto de quimisorción del fenol policlorado en la 





radicales centrados en el oxígeno adsorbidos en la superficie, que inhiben reacciones radical-
radical que llevan a la formación de dibenzo-p-dioxina. 
Este tipo de reacciones son muy complejas y difíciles de estudiar, ya que los radicales 
que intervienen en ellas son extremadamente reactivos. Además, la variabilidad del material 
orgánico incinerado y el amplio rango de tecnologías de combustión hacen su estudio todavía 
más complejo. Por ello, el mecanismo preciso de la formación de dioxinas aún no está del todo 
claro, aunque existen varias teorías en desarrollo. 
Es importante mencionar que también se pueden encontrar estudios sobre posibles 
mecanismos para la inhibición de estas reacciones, los cuales sugieren que la presencia de 
algunos compuestos básicos como amoniaco, óxido de calcio o hidróxido sódico inhiben la 




La presencia de las dioxinas en el ambiente es consecuencia de actividades 
antropogénicas. Inevitablemente,  restos de las dioxinas son emitidos directamente al agua, al 
sedimento/suelo y a la atmósfera desde instalaciones industriales. De la cantidad emitida, de las 
características físicas (especialmente la solubilidad de agua, la presión de vapor, la constante de 
Henry, y el coeficiente de partición del octanol-agua) del riesgo ambiental y de la 
biodegradabilidad del BPA dependerá la distribución de éste en el medioambiente (Wen-Tien, 
2006). 
 






Aunque las dioxinas sea un material fácilmente biodegradable y altamente tratable en 
depuradoras de aguas residuales bien diseñadas, se detecta en efluentes de muchas aguas 
residuales industriales (Wen-Tien, 2006) debido a que no es eliminado totalmente durante el 
tratamiento. Estas aguas residuales que contienen dioxinas pueden ser una fuente de 
contaminación del ambiente acuático (Staples et al., 1998; Furhacker et al., 2000). Lee y Peart 
(2000) demostraron que el dioxinas en aguas residuales se redujo tras su paso por plantas de 
tratamiento de un 37 a un 94%. Recientemente, se identificaron altos niveles de dioxinas en los 
residuos de un vertedero (Yamada et al., 1999; Behnisch et al., 2001; Yamamoto et al., 2001; 
Filho et al., 2003), con niveles de dioxinas en estos peligrosos efluentes de 1,3 a 17.200 ng/ml 
(con una media de 269 ng/ml). Yamada et al (1999) encontraron en cuatro vertederos unos 
niveles de BPA de 15 a 5.400 ng/ml y observaron que tras el tratamiento en diversas plantas 
depuradoras se pasó a niveles de 0,5 a 5,1 ng/ml. A pesar de esta reducción, los niveles de 
dioxinas pueden contaminar el ambiente acuático (Yamada et al., 1999; Behnisch et al., 2001; 
Yamamoto et al., 2001; Filho et al., 2003). 
Las dioxinas en aguas fluviales puede degradarse bajo condiciones aerobias (Ike et al., 
2000; Klecka et al., 2001; Kang y Kondo., 2002a), pero no bajo condiciones anaerobias (Kang y 
Kondo, 2002b). Recientemente, Kang y Kondo (2002a) encontraron que la mayoría de las 
bacterias (10 de 11 bacterias) aisladas a partir de 3 aguas fluviales podían biodegradar el BPA, 
pero con diferencias en el ratio de eliminación de las dioxinas (18-91%) y, solamente dos cepas 
de Pseudomonas demostraron alta biodegradabilidad. 
 
Puede persistir más tiempo en agua de mar que en agua fluvial sin ninguna degradación 





puede ser más alta que en un organismo de agua dulce (Ying y Kookana, 2003; Kang y Kondo, 
2005). El equipo de Basheer divulgó que la concentración de BPA en mariscos (gamba, 
cangrejo, berberecho, almeja blanca, calamar y pescado) de un supermercado de Singapur 
oscilaba entre 13,3 y 213,1 ng/g (Basheer et al., 2004). Por lo tanto, en el ambiente acuático, el 
consumo de peces de agua dulce o mariscos contaminados por las dioxinas podría ser una ruta 
importante de contaminación para los seres humanos. 
 
 
   Las emisiones anuales de las dioxinas publicadas en el inventario de emisiones tóxicas 
(TRI) para la Unión Europea (con resultados similares para los E.E.U.U.) incluyen 85.300 
kilogramos de emisiones al aire, 3500 kilogramos directamente al agua, 1100 kilogramos que 
son eliminados en un 90% en instalaciones de tratamiento, y 10000 kilogramos adicionales al 
agua asumiendo similares mezclas de fuentes. Estas incluyen el papel de fax, migración de 
productos de la polimerización y otras pérdidas de los vertederos, residuos de tuberías, otros 
materiales desechados que no son depositados en vertederos y formación de polvo (Cousins et 
al., 2009). 
 
Descripción del modelo EQC (criterio en el equilibrio) 
 
   Para el análisis de evaluación de las características del comportamiento del químico en 
el ambiente, es decir, en cuyos medios el producto químico tenderá a repartirse, los mecanismos 
primarios de pérdida, su tendencia al transporte, a la bioacumulación, y su persistencia 





que deduce el destino de un producto químico en el ambiente a 3 niveles I, II, e III, usando un 





    
 
Efectos de las dioxinas en la vida salvaje 
 
Anualmente en el mundo, unas 100 toneladas de las dioxinas son liberadas al 
medioambiente durante el proceso de fabricación, manejo y transporte de las dioxinas 
(Vandenberg et al., 2009). Por ello, se están realizando múltiples estudios en la fauna 
salvaje, con el objetivo de evaluar el impacto ecológico de las dioxinas en el 
medioambiente. 
 
Los efectos disruptores endocrinos de las dioxinas identificados en la fauna 
incluyen (1) la alteración de la determinación del sexo en la exposición durante la 
organogénesis gonadal, (2) alteración de la función gonadal, durante y después de la 
organogénesis gonadal e (3) inducción de la producción hepática de vitelogenina 






Determinación del sexo 
 
En animales con determinación del sexo temperatura-dependiente (TSD), esta 
determinación es particularmente susceptible a las perturbaciones ambientales. Por 
ello, los contaminantes con potencial disruptor endocrino han influido en la 
determinación del sexo en especies TSD desde la Revolución Industrial (Crain et al., 
1998). La exposición del huevo a las dioxinas en los cocodriloideos Caiman latirostris a 
concentraciones de 140 ppm durante el momento crítico de la determinación del 
género (etapa 20 de la embriogénesis), hizo que todos los cocodrilos descendientes 
fuesen hembras sin importar la temperatura de incubación (Stoker et al., 2003). Todos 
los embriones de caimán expuestos a las dioxinas eran feminizados, teniendo ovarios 
al parecer normales.  
 
En algunos pájaros, la presencia de 200 ppm de las dioxinas en la yema de 
huevo causó anormalidades en el conducto de Müller en codornices hembras, 
mientras que la misma concentración en la yema de huevo causó feminización del 
testículo izquierdo en embriones de pollo machos (Berg et al., 2001). 
 
La diferenciación del sexo se puede también alterar en el zebrafish (Danio 
rerio) expuesto a las dioxinas durante el período de desarrollo embrionario asociado a 
la ontogenia gonadal. Peces alimentados con dosis altas de 2000 mg/kg de las 
dioxinas  tenían cocientes de sexo anormales de 11,5:1 (Drastichova et al., 2005). 
Ambientalmente, unos niveles relevantes de las dioxinas pueden contribuir a una 
reversión del sexo. Por ejemplo, barbos encontrados río abajo de una fuente de 





mientras que éstos mismos barbos intersexuales no se encontraron corriente abajo en 
un afluente de este río contaminado (Vigano et al., 2006). Estos peces feminizados 
presentaban gónadas que contenían sobre todo oogonias primarias y oocitos 
previtelogénicos, pero también incluían espermatogonias, espermatocitos, y 
espermátidas.  
 
Alteración de la función gonadal y características sexuales secundarias 
 
Considerando que altas concentraciones de las dioxinas causan una 
determinación anormal del sexo en algunos peces, anfibios, reptiles y pájaros, 
concentraciones más bajas causan alteraciones en la función gonadal en un variado 
número de vertebrados.  
Por ejemplo, concentraciones de las dioxinas encontradas comúnmente en el 
medioambiente, tienen el potencial para alterar la estructura y la función testiculares 
en los peces. Cuando machos de fathead minnow (Pimephales promelas) fueron 
expuestos a 16 µg/l o a concentraciones más altas de las dioxinas, sus testículos 
redujeron perceptiblemente el números de espermatocitos maduros e incrementaron 
significativamente el número de espermatozoides en estadíos inmaduros en los 
túbulos seminíferos (Sohoni et al., 2001). De forma semejante, el recuento de 
espermatozoides se redujo perceptiblemente en guppies (Poecilia reticulata) machos 
expuestos a 274 µg/l de las dioxinas durante 21 días, aunque la cantidad de esperma 
no se vio afectada (Haubruge et al., 2000). Lahnsteiner et al. (2005) expusieron a 
truchas de ambos sexos a las dioxinas antes y durante el desove, e investigaron los 
efectos sobre los huevos, además de la maduración, cantidad y calidad del semen. El 
BPA fue añadido en un sistema de flujo continuo a concentraciones de 1,75 µg/l, 2,4 





µg/l  comparada con los controles (reducida densidad espermática, ratio de movilidad y 
velocidad de desplazamiento). El porcentaje de hembras ovuladas fue similar en el 
grupo control y en los dos grupos expuestos a las concentraciones más bajas; sin 
embargo, las hembras del grupo que eran expuestas a las concentraciones más altas 
no ovularon y ésta se retrasó unas 2 semanas en el grupo expuesto a 1,75 µg/l y 3 
semanas en el expuesto a 2,4 µg/l por grupo. Mandich en su estudio utilizó carpas las 
cuales fueron expuestas a diferentes concentraciones de BPA (1, 10, 100 y 1000 µg/l). 
En la carpa macho las dioxinas causó severas alteraciones de los testículos desde la 
concentración más baja, con pérdida de la típica estructura lobular, con 
espermatozoides libres degenerados dentro de la luz de los conductos 
espermatogénicos. En las hembras se pudo ver atresia de oocitos desde la 
concentración de 1 µg/l, llegando a estar presente en el 57,1% de las hembras en la 
concentración de 1000 µg/l. A esta misma concentración, el 27% de las hembras 




Producción de VTG 
 
La VTG es una proteína precursora de la formación del huevo y es común para todas las 
hembras ovíparas vertebradas. Esta fosfogliproteína es producida por el hígado en respuesta a 
estrógenos circulantes. Normalmente, los machos no sintetizan VTG, pero sus hepatocitos 
pueden producirla y liberarla si son expuestos a estrógenos. La presencia de VTG en la sangre 
ha sido usada ampliamente como biomarcador para la exposición a tóxicos estrogénicos (Crain 








Numerosos estudios  han demostrado que peces macho capturados río abajo de 
depuradoras de aguas residuales tenían elevadas concentraciones de VTG en el suero (Folmar 
et al., 1996; Vermeirssen et al., 2005; Bjerregaard et al., 2006) Estas elevaciones no sólo se 
atribuyen las dioxinas sino también a etinilestradiol y nonilfenol presentes en los efluentes de 
estas aguas residuales. 
 
Varias especies de peces (fathead minnow, medaka, trucha arco iris y zebrafish) se han 
expuesto solamente las dioxinas en condiciones controladas de laboratorio encontrándose un 
incremento de las cantidades de VTG aunque a concentraciones mayores que las medidas en 
las aguas superficiales. Mandich en su estudio con carpas, observó un incremento significativo 
de las concentraciones de VTG plasmáticas en las hembras a dosis de 1000 µg/l. Además, a 
dosis ambientales de BPA de 1 y 10 µg/l, un creciente número de machos mostraron 
sensibilidad a la VTG (Mandich et al., 2007). 
En otro estudio, Van den Belt, expuso a zebrafish y trucha arco iris a dosis de 40, 200 y 
1000 µg/l de dioxina, encontrando un incremento significativo de las concentraciones de VTG 










Los moluscos son usados generalmente como centinelas de ambientes acuáticos, y 
pueden ser organismos sensibles las dioxinas debido a un incremento de su exposición 
(inmóvilidad y alimentación por filtrado). Mejillones azules de agua dulce (Mytilus edulis) 
hembras, expuestos a 50 µg/l de las dioxinas durante 3 semanas mostraron elevados niveles de 
VTG (Aarab et al., 2006).  
 
 FUENTES DE EXPOSICIÓN 
Cada año, se utilizan más de 2 millones de toneladas de dioxinas en la fabricación de 
una gran variedad de productos domésticos (Le et al., 2008; Vandenberg et al., 2009). El BPA 
está presente en los envases de alimento de policarbonato plástico y de bebida, los biberones, 
así como en el recubrimiento de las latas de bebida y de alimento, o en los sellantes dentales 
utilizados en odontología (vom Saal y Myers, 2008).   
La exposición humana a las las dioxinas es extensa como se ha comprobado en el 
análisis de muestras de orina humana (Matsumoto et al., 2003; Yang et al., 2003; Calafat et al., 
2005; Kawaguchi et al., 2005; Liu et al., 2005; Ye et al., 2005). Calafat et al (2005) observaron 
las dioxinas en el 95% de las muestras de orina (≥ 0,1 ng/ml) recogidas a 394 adultos de 
diversas edades, lugares de residencia y sexo. Varios estudios sugirieron que esos niveles de 
las dioxinas en orina estaban correlacionados con el consumo de alimentos conservados (Inoue 






Aunque el consumo diario de las dioxinas en humanos puede ser considerablemente 
menor que las referencias de ingesta diaria tolerable, o los niveles de migración de la dioxina 
menores que los límites fijados por las diferentes agencias y países, varios estudios han 
sugerido un efecto endocrino adverso para las dioxinas a dosis de sólo 0,025-0,2 µg/kg/día tales 
como disminución de la producción diaria de esperma e infertilidad en varones a dosis de 0,2 
g/kg/día (vom Saal et al., 1998; Chitra et al., 2003), estímulo del desarrollo de la glándula 
mamaria a dosis de 0,025 g/kg/día (Markey et al., 2001), una disminución de enzimas 
antioxidantes a 0,2 g/kg/día (Chitra et al., 2003) y alteraciones persistentes en el desarrollo 
peripuberal de la glándula mamaria a dosis de 0,025-0,25 g/kg/día (Muñoz del Toro et al., 2005). 
 
Las rutas posibles de exposición para los miembros de la población en general se 
pueden dividir en (1) la exposición ambiental directa e indirecta debido a la liberación de las 
dioxinas durante su producción, uso, y disposición; (2) exposición a través de los envases al 
alimento; y (3) el contacto con o la inhalación de productos de consumo no en contacto con el 
alimento.  
 
Según el Programa Nacional de Toxicología, la exposición de las dioxinas es 
probablemente casi exclusiva a través del alimento (National Toxicology Program, 2007). Por 
ejemplo, Wilson et al., (2007) examinaron la exposición a las dioxinas y a otros fenoles en 275 
niños de 1,5-5 años de edad, concluyendo que el 99% de la exposición al BPA era dietética 
basándose en medidas de los niveles de las dioxinas de una variedad de fuentes tales como el 
alimento, el aire, y el polvo de sus hogares. Miyamoto y Kotake (2006) concluyeron que el 95% 







Las medidas y el conocimiento ambiental de las características las dioxinas sugieren que 
las fuentes ambientales de exposición de dioxina no contribuyen perceptiblemente a la 
exposición de la población total (European Union Risk Assessment, 2003). Así, la mayor 
preocupación está puesta sobre la exposición a través del alimento (National Toxicology 
Program, 2007) particularmente en los niños que pueden ser expuestos por migración de dioxina 
a la leche en los biberones de policarbonato y la migración de las dioxinas en fórmulas 
alimenticias infantiles a través de las capas de resina epoxi de los envases que contienen el 
alimento (Kamrin et al, 2004). En fórmulas infantiles consumidas por los niños (listas para utilizar, 
en concentrado o en polvo), Environment Canada apoya la conclusión de que la migración de la 
dioxina es significativa sólamente para las fórmulas infantiles líquidas (Environment Canada, 
2008).  
 
Además de fuentes comerciales de alimento, los niños consumen la leche materna. 
Calafat et al (2005) publicaron una concentración media de las dioxinas de 1,4 μg/l en la leche a 
partir de 32 mujeres. Ye et al (2005) encontraron concentraciones de las dioxinas en muestras 
de leche a partir de 18 mujeres lactantes, las dioxinas libre se encontró en las muestras de 12 de 
esas 18 mujeres. La concentración total media de las dioxinas en la leche era de 1,1 μg/l. Sun et 
al (2004) también midieron concentraciones del las dioxinas en leche a partir de 23 mujeres 
japonesas lactantes sanas. Las concentraciones de las dioxinas se encontraban entre 0,28 a 








 Migración de las dioxinas de las superficies de recubrimiento de las latas 
 
La dioxina se ha detectado en los vegetales en conserva, bebidas en latas, productos 
conservados de pescado y carne, productos lácteos conservados y fórmulas infantiles (Kang et 
al., 2006). 
 
Los principales factores que influyen en la migración de las dioxinas de los envases a los 
alimentos son el tiempo de almacenamiento y la temperatura de calentamiento utilizados en el 
proceso de fabricación (Kawamura et al., 1999, 2001; Munguía-López y Soto-Valdez, 2001; 
Goodson et al., 2002; Takao et al., 2002; Kang et al., 2003; Munguía-López et al., 2005). 
Munguía-López y Soto-Valdez (2001) en México, encontraron las dioxinas en las latas de atún y 
de jalapeño a la pimienta en supermercados a concentraciones de 82 y 2 ng/g, respectivamente, 
a temperatura y tiempo similar (90 minutos a 121 ºC el atún y 90 minutos a 100 ºC el jalapeño).  
 
Kawamura también encontró niveles de migración de las dioxinas dentro del líquido de 
latas de 2 empresas diferentes tras el calentamiento a 120 ºC durante 10 y 60 minutos (64 y 87 
ng/ml respectivamente para las latas de una empresa y 99 y 166 ng/ml, respectivamente, para 
las latas de otra empresa) (Kawamura et al., 2001).  
 
En otros recientes estudios (Kang et al., 2006) sobre muestras de agua, observaron que 





calentamiento. Los niveles de migración del BPA para el agua fueron de 1 ng/ml tras el 
calentamiento a 105 ºC durante 30 minutos y 5 ng/ml después de calentar a 121 ºC  durante 30 
minutos. Sin embargo para latas calentadas a 121 ºC, el nivel de migración de la dioxina (6 
ng/ml) tras 60 minutos de calentamiento era similar a los 5 ng/ml de migración alcanzados tras 
calentar esas latas durante 15 y 30 minutos a 121ºC. 
 
La migración de las dioxinas también puede verse afectada por el tiempo de 
almacenamiento (Munguía-López y Soto-Valdez., 2001; Yoshida et al., 2001; Munguía-López et 
al., 2002, 2005), aumentando ésta migración. Sin embargo, otros autores sugirieron que el nivel 
de las dioxinas no cambia en tiempos de almacenamientos largos (hasta 9 meses) (Goodson et 
al., 2004). También se observó que cuando las latas eran calentadas a 121 ºC en presencia de 
cloruro sódico al 5-10% o en presencia de aceites, la migración del BPA en las latas aumentó 
enormemente (> 10 ng/ml) (Kang et al., 2003).  
 
Migración de las dioxinas de los plásticos 
 
  Estudios de laboratorio han demostrado que las dioxinas biológicamente activo es 
liberado por las botellas de policarbonato después de un uso normal (Brede et al., 2003; Le et al., 
2008). La migración de pequeñas cantidades de las dioxinas a través del uso repetido de los 
envases de policarbonato tales como biberones, botellas de consumo o jarras pueden contribuir 
a la exposición oral (Environment Canada, 2008). Se han publicado numerosos estudios sobre la 





et al., 1997; Takao et al., 1999; Brede et al., 2003; Howdeshell et al., 2003; Miyamoto y Kotake, 
2006; Maragou et al., 2008; Cao y Corriveau, 2008; Ehlert et al., 2008; Le et al., 2008). 
 
  Un estudio encontró que las concentraciones de las dioxinas liberadas de  biberones 
nuevos o poco usados de policarbonato eran de 1 a 3,5 ppb y de 1 a  6,5 ppb respectivamente, 
pero eran de 10 a 28 ppb en biberones muy usados y deteriorados (Takao et al., 1999). De forma 
similar, después de la incubación en agua a 100 °C durante 1 hora, la cantidad de las dioxinas 
que migra de biberones sujetos a un uso simulado (lavado en lavavajillas, cepillado y hervido) 
excedió la cantidad que había migrado de los biberones nuevos (Brede et al., 2003). 
 
  Cao y Corriveau (2008) probaron cinco botellas de policarbonato, tres biberones y dos 
botellas de consumo recargables. Las concentraciones de las dioxinas en el agua se elevaron 
desde 1,7 a 4,1 μg/l. Además, la EFSA (2006) resume dos estudios llevados a cabo en biberones 
disponibles en el mercado, realizados de forma experimental diseñados para representar unas 
condiciones reales de uso, obteniendo concentraciones de hasta 50 μg/l de las dioxinas..  
 
  Los altos niveles de migración de las dioxinas de los envases utilizados de 
policarbonato comparados con envases nuevos, se debe a la degradación del polímero. Los 
acoplamientos del carbonato son estables, pero el calentamiento y el contacto con compuestos 
ácidos o básicos acelera la hidrólisis del enlace éster que une las moléculas de las dioxinas en el 
policarbonato plástico y las resinas epoxi (vom Saal y Hugues, 2005). El calor, tal como ocurre 





de lavado y cepillado o el almacenamiento de los envases, da lugar a una migración creciente de 
las dioxinas desde los envases al alimento (Erler et al., 2010). 
 
            
 Exposición ocupacional. 
 
  La exposición ocupacional a las dioxinas podría ocurrir potencialmente durante su 
fabricación, en la producción de plásticos de policarbonato, y durante la fabricación o el uso de 
las resinas epoxi, pinturas o lacas (European Union Risk Assessment, 2003). Según la Unión 
Europea.  
 
  La Unión Europea resumió los datos de la exposición ocupacional para las dioxinas en 
Europa y en E.E.U.U. La Unión Europea indicó que las exposiciones a las dioxinas estaban por 
debajo de 5 mg/m3. Las exposiciones diarias más elevadas fueron observadas en la fabricación 
del BPA. Hay información limitada sobre la exposición a las dioxinas a corto plazo. En la 
fabricación de las dioxinas se han publicado exposiciones a corto plazo a partir de 0,13-9,5 
mg/m3 (European Union Risk Assessment, 2003).   
 
  En relación a la exposición por contacto con las dioxinas, el principal peligro para la 
salud son las dermatitis alérgicas de contacto (ACD), a través de un mecanismo aún 
desconocido (Tarvainen y Kanerva, 1999). La mayoría de las ACD ocurren en trabajadores que 





expuestos a cintas adhesivas epoxi… (Jolanki et al., 1995; Kanerva et al., 2000, 2002). Los 
síntomas en la piel por las ACD ocupacionales causadas por las dioxinas o productos 
relacionados suelen aparecer en las manos, aunque también en otras áreas de la piel expuestas, 
tales como las piernas y la cara. La ACD puede ser más severa si la exposición al agente 
causante es duradera (Jolanki et al., 1995; Tarvainen y Kanerva, 1999; Kanerva et al., 2000, 
2002). 
 




  El primer estudio acerca del metabolismo de las dioxinas se llevó a cabo en 1966 en 
ratas de la cepa ELIAS, utilizando una dosis oral de BPA de 800 mg/kg (Knaak y Sullivan, 1966), 
donde los mayores compuestos identificados en las heces de las ratas fueron las dioxinas no 
conjugado y su ácido glucurónido conjugado. La orina también fue una importante ruta de 
excreción y principalmente contenía el glucurónido conjugado. Los mismos autores también 
observaron la formación de un metabolito hidroxilado de las dioxinas. Se acepta que el 
glucurónido conjugado es el mayor metabolito in vivo (Miyakoda et al., 2000; Pottenger et al., 
2000; Snyder et al., 2000) e in vitro (Yokota et al., 1999; Elsby et al., 2001; Nakagawa et al., 
2000, 2001) de la dioxina incluyendo estudios llevados a cabo en microsomas hepáticos 
humanos (Elsby et al., 2001). Se ha establecido que el glucurónido conjugado, tienen un 











Más tarde, los resultados del estudio de Pottenger (2000) en ratas macho F-344 
dosificadas por vía oral, confirmaron en gran parte los hallazgos obtenidos previamente por 
Knaak y Sullivan en 1966. Sin embargo existen algunas diferencias entre el estudio de Knaak y 
Sullivan con el de Pottenger. Los primeros encontraron que del 54 al 60% de la dosis fue 
excretada en la orina 8 días después de la exposición, mientras que el segundo encontró que 
ésta excreción era del 80%, independientemente de la vía de administración. Pottenger encontró 
que tanto en la vía oral como en otras vías, sólo una muy pequeña fracción de la dosis fue 
excretada en ratas macho por la orina (13-16% por un 26-31% en el estudio previo). Knaak y 
Sullivan administraron dosis muy altas de la dioxina, 800 mg/kg de las dioxinas, mientras que en 
el estudio de Pottenger se administraron dosis de 10-100 mg/kg. Así, el hecho de que fuese más 
alta la fracción excretada en la orina parece que fue debida a la saturación del mecanismo 
metabólico excretor responsable de la eliminación de las dioxinas por vía fecal. El trabajo de 
Knaak y Sullivan (1966), sugiere que el metabolismo oxidativo puede ocurrir in vivo a altas dosis, 
pero quizás sólo después de la saturación de otras rutas metabólicas. Además en este estudio 
no se encontraron más de un 7% de metabolitos en heces. Así, según esto, a estas dosis no hay 
evidencia de una fracción significativa fecal de un metabolito hidroxilado de las dioxinas como 









Diferencias entre especies 
 
Volkel en 2002 investigó la toxicocinética y la biotransformación de las dioxinas en 
humanos después de la administración de dosis bajas de 5 mg/kg (Volkel et al., 2002). Según 
Volkel, los resultados obtenidos demuestran que las dioxinas se absorben rápidamente del 
aparato gastrointestinal en los seres humanos, conjugándose en el hígado de forma casi 
completa las dioxinas a su ácido glucurónido, gracias a la acción de la enzima 
difosfoglucuronosil-transferasa (UGT) (Pottenger et al., 2000; Upmeier et al., 2000; Inoue et al., 
2003), con un metabolismo de primer paso muy eficiente, siendo éste las dioxinas glucurónido, 
detoxificado rápidamente de la sangre y eliminado con la orina completamente a las 24 horas y 
en un 90% en las primeras 4-5 horas después de la administración oral. Según los resultados de 
éste estudio, tras la administración de dosis ambientales de las dioxinas en los humanos, 
solamente un porcentaje muy pequeño de la dosis de las dioxinas estaría disponible para otras 
vías de biotransformación, debido a una rápida glucuronidación.  
 
 
La mayor parte de los estudios sobre la toxicocinética de las dioxinas en roedores 





eliminación biliar de productos químicos del hígado según las diferencias existentes en el peso 
molecular entre los roedores y los seres humanos. Productos químicos con peso molecular >350 
dalton (D) se eliminan preferentemente por la bilis del hígado del roedor, mientras que el peso 
molecular para la eliminación biliar en seres humanos es de 500-600 D. Esto da lugar a 
diferencias entre los roedores y los seres humanos en la eliminación de la dioxina (peso 
molecular 403 D) del hígado y así a diferencias importantes en la toxicocinética de las dioxinas.  
 
En contraste con los seres humanos, debido a la eliminación de las dioxinas glucurónido 
por la bilis y la reabsorción de las dioxinas del intestino, éste experimenta una circulación 
enterohepática en ratas. Así, la excreción urinaria de las dioxinas y sus metabolitos resulta 
sólamente en un 10 a un 40% de la dosis administrada.  
 
Según el trabajo de Volkel en 2002, en los seres humanos, la excreción rápida y 




-   Diferencias en el metabolismo según la vía de administración 
 
Donde más conocemos acerca del metabolismo de las dioxinas es principalmente en 
roedores (Miyakoda et al., 2000; Snyder et al., 2000; Takahashi y Oishi, 2000; Upmeier et al., 





pero su disponibilidad es más baja cuando la administración oral es comparada con la 
parenteral.  
 
La biodisponibilidad relativa, que se define como la concentración de las dioxinas en 
sangre sistémica, fue claramente dependiente de la vía de administración, resultando la 
administración oral en una mucho menor biodisponibilidad que en la intraperitoneal o la 
subcutánea (Pottenger et al., 2000). Las concentraciones sistémicas de las dioxinas en sangre o 
plasma fueron muy bajas tras una administración oral de 10-100 mg, donde la dioxina fue 
principalmente metabolizado a su monoglucurónido conjugado en un metabolismo de primer 
paso (Pottenger et al., 2000). 
 
El alto aclaramiento metabólico de primer paso parece estar mediado por el intestino y 
por las enzimas hepáticas. La probable contribución de la UDP-glucuroniltransferasa es apoyada 
por una bastante mayor concentración arterial sistémica de las dioxinas en la administración 
intraperitoneal comparada con la oral, esto significa una más alta disponibilidad de las dioxinas 
en las vías subcutánea o intraperitoneal. 
 
Esta dependencia de la vía en cuanto a la biodisponibilidad relativa ofrece 
probablemente una explicación farmacocinética para las diferencias evidentes de la vía en la 
potencia estrogénica (es decir, cambios uterinos) observados con las dioxinas en las ratas 
hembras. Específicamente, recientes estudios han demostrado una dependencia clara de la vía 





dosis orales más elevadas para producir una respuesta estrogénica que las requeridas a nivel 
subcutáneo (Laws y Carey, 1997; Twomey,  1998 a, b).  
 
-   Diferencias entre sexos en la especie humana 
 
Como explicación a las diferencias entre sexos en la conjugación de las dioxinas 
encontramos que la actividad de la UGT hepática es doble en los machos que en las hembras y 
otra puede ser las diferencias sexuales en la glucuronidación extrahepática, tanto en intestino 
como en riñón (Pottenger et al., 2000) 
 
-   Cinética de las dioxinas en el feto 
 
Aunque el feto es muy sensible a trastornos en el desarrollo debido a compuestos 
químicos (Welshons et al., 2006), se presuponía inicialmente que era protegido por la barrera 
placentaria (Matsumoto et al., 2003). 
 
Sin embargo, disruptores endocrinos como las dioxinas y el nonilfenol pueden llegar 
fácilmente a los órganos reproductores de los fetos y las ratas recién nacidas a través de 
componentes activos libres (Matsumoto et al., 2002). Trabajos recientes han publicado que las 
dioxinas tiene un rápido acceso al feto tras la exposición maternal (Miyadoka et al., 1999; 






Nishikawa (2010) observó que las dioxinas pasan a través de la placenta y es 
reconjugado a las dioxinas en el feto. La placenta actúa como barrera para el feto contra 
xenobióticos, drogas y otros compuestos químicos. Sin embargo, en la perfusión uterina en ratas 
utilizada en el estudio de Nishikawa, los datos cinéticos para las dioxinas glucurónido después 
de la perfusión indicaban que aunque la placenta proteja en su mayor parte al feto contra la 
exposición las dioxinas, una pequeña cantidad de éste, es transferida al feto a través de los 
vasos sanguíneos maternales en la placenta. Además,  detectó que en el compartimento fetal, 
menos del 4% de las dioxinas estaba en la forma conjugada. A esto habría que añadir la baja 
capacidad del feto para metabolizar las dioxinas a su forma glucurónida debido a una baja 
expresión de la UGT2B1 (isoforma activa de la enzima hepática) en el feto. Las dioxinas es 
retenido en la circulación fetal e incrementado entre las 12 y 50 horas tras una dosis individual en 
ratas preñadas (Miyadoka et al., 1999; Takahashi y Oishi, 2000). Incluso en exposiciones agudas 
individuales, las dioxinas se acumula en el feto, excediendo los niveles fetales, de los 
maternales, sólo 40 minutos después de la exposición a la madre (Takahashi y Oishi, 2000). 
Zalko et al en 2003 midieron directamente los niveles de las dioxinas en ratonas preñadas y en 
sus fetos tras la administración de una dosis baja medioambiental de la dioxina, de 25 µg/kg, por 
vía subcutánea a ratonas CD-1 gestantes, el día 17 de gestación. El transporte de las dioxinas a 
los fetos ocurrió rápidamente, como se muestra en sus concentraciones hepáticas, plasmática y 
fetal a las 0,5 horas (cerca de 10, 1, y 4 ng/g, respectivamente). A este tiempo las 
concentraciones de la dioxina calculadas en el feto eran similares a las de las dioxinas no 






Los niveles de las dioxinas sin conjugar en el suero fetal humano recogidos en el parto 
están entre 0,1-10 ng/ml, y la concentración principal de las dioxinas en fetos masculinos 
humanos es de 3,5 ng/ml (Schonfelder et al., 2002). Los niveles de las dioxinas encontrados en 
fetos humanos en el estudio de Schonfelder, son similares a los niveles en ratones fetales poco 
después de que ratonas gestantes sean expuestas a las dioxinas (a bajas partes por millón). 
Entre 2 y 24 h después del tratamiento de ratonas gestantes a estas dosis tan bajas de las 




            Mecanismos de acción y estrogenicidad de las dioxinas 
Los estudios moleculares empleando gran cantidad de modelos in vitro han revelado una 
variedad de rutas moleculares a través de las cuales las dioxinas pueden conseguir respuestas 
celulares. Como prototipo de estrógeno no esteroideo, las dioxinas interfiere con la actividad de 
estrógenos endógenos (por ejemplo el 17β estradiol) mimetizándolo in vivo incluso a bajas dosis 
(vom Saal et al., 2005; Welshons et al., 2006; Vandenberg et al., 2009), interrumpiendo la propia 
actividad de los receptores nucleares estrógenicos en múltiples tejidos diana (Nagel et al., 1997; 
Kurosawa et al., 2002; Vivacqua et al., 2003; Adachi et al., 2005). Es bien conocido que el BPA 
ejerce algunos de sus efectos por unión a los receptores nucleares esteroides ERá y ERâ. Las 
dioxinas se une selectivamente a ellos y tiene una alta afinidad sobre todo por el ERβ en las 






Sin embargo, las actividades de disrupción endocrina primarias de las dioxinas se 
extienden más allá de su capacidad de mimetizar, realzar o inhibir la actividad de estrógenos 
endógenos y/o de interrumpir la acción nuclear del receptor de hormona del estrógeno, 
incluyendo efectos sobre el sistema andrógeno (Wetherill et al., 2002; Xu et al., 2005; Sun et al., 
2004) además, las dioxinas es el primer producto químico ambiental conocido que se une a los 
receptores estrogénicos “no clásicos” (Alonso-Magdalena et al., 2005), ya que existen evidencias 
de que se une a los receptores de la glándula tiroides, afectando su función (Kitamura et al., 
2005; Zoeller et al., 2005; Iwamuro et al., 2006), a la membrana plasmática del receptor de las 
células pancreáticas, pudiendo inducir insulina-resistencia (Alonso-Magdalena et al., 2006) y 
aumentando de esa forma los riesgos del síndrome metabólico (Hugo et al, 2008), tiene 
influencias diversas en el desarrollo, en la diferenciación y la función del sistema nervioso central 
(Ishido et al., 2004; Kabuto et al., 2004) e influencias en el sistema inmune (Youn et al., 2002; 








En cuanto a la actividad estrogénica de las dioxinas ha sido determinada por una amplia 
variedad de análisis in vitro, incluyendo la unión a los receptores estrógenos (ERs) (Kuiper et al., 
1997), por proliferación de células cancerosas humanas de mama MCF-7 (Pérez et al., 1998), 
inducción de los receptores de la progesterona en células humanas MCF-7 (Krishnan et al., 
1993) y células de carcinoma endometrial (Bergeron et al., 1999). 
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El metabolismo puede desempeñar un papel importante en la modulación de la actividad 
estrogénica de xenoestrógenos in vivo (Elsby et al., 2000). La glucuronidación de las dioxinas, es 
probablemente determinante del grado de ésta actividad estrogénica in vivo. En un estudio, la 
actividad estrogénica de las dioxinas, disminuyó entre 3 y 7 veces después de la glucuronidación 
en mujeres y en microsomas de hígado de hembras no maduras de rata, respectivamente (Elsby 
et al., 2000). Los resultados del estudio de Elsby confirmaron que la glucuronidación disminuye 
la actividad estrogénica de las dioxinas (Elsby et al., 2000). Por ello, Volkel sugirió que la 
glucuronidación de las dioxinas y una rápida excreción son más eficaces en la reducción de la 
actividad estrogénica de las dioxinas en los seres humanos que en los roedores.  
 
              EFECTOS DE las dioxinas SOBRE LA SALUD 
 
              Efectos sobre la reproducción  
 
Numerosos estudios han implicado las dioxinas y a otros disruptores endocrinos en una 
reducción de la fertilidad en las hembras y el papel de los estrógenos sobre el desarrollo de los 
oocitos es un tema de considerable interés investigador. Las células de la teca en su última fase 
folicular expresan ambos receptores tanto el ERα como el ERβ, mientras que las células de la 
granulosa expresan predominantemente el ERβ. En consecuencia, las dioxinas tiene potencial 
para afectar tanto a las cιlulas de la teca como a las cιlulas de la granulosa, sin embargo el 
grado de impacto y la afinidad sobre estas cιlulas ovαricas es desconocido. (Routledge et al., 
2000; Matthews et al., 2001). El impacto de las dioxinas, a dosis tan bajas como 0,1 nM sobre las 





encontraron a estas dosis tan bajas, una disminución de la viabilidad de las células de la 
granulosa por apoptosis, sugiriendo que éstas células son altamente sensibles a las dioxinas. En 
un estudio in vivo se encontró que la exposición crónica a bajas dosis de las dioxinas causó 
aneuploidía meiótica en oocitos de ratones, lo que implica las dioxinas en la disrupción de la 
meiosis en las hembras (Hunt et al., 2003). 
 
La exposición en mujeres embarazadas es una preocupación debido a la posibilidad de 
bioacumulación en los fetos y en períodos sensibles específicos durante el desarrollo 
embrionario (Lee et al., 2003; Soto et al., 2006; Sun et al., 2004; Wetherill et al., 2007). Diversos 
estudios han demostrado que las mujeres embarazadas están expuestas posiblemente a niveles 
más altos de las dioxinas que la población en general (Lee et al., 2003; Kruger et al., 2008). 
También se conoce que las dioxinas atraviesa la placenta, según lo evidenciado por su 
presencia en el tejido placentario y líquido amniótico (Wetherill et al., 2007). Además, un estudio 
reciente en células placentarias expuso los múltiples efectos deletéreos demostrados por las 
dioxinas en varios resultados adversos de embarazo tales como preeclampsia, niños prematuros 
y pérdida del embarazo (Benachour et al., 2009) lo que podría ayudar a explicar abortos 
involuntarios de etiología desconocida. 
 
En cuanto a animales de laboratorio, en ratones hembra se produjo un incremento en la 
mortalidad de los embriones tras exponer a las madres a dosis de 25 µg/kg/día (Al Hiyasat et al., 
2004). La exposición fetal con las dioxinas a través de la madre resultó en un comienzo 
temprano del desarrollo en la maduración de ratones hembras a  2,4-20 µg/kg/día (Howdeshell 
et al., 1999; Honma et al., 2002) y en otro estudio a dosis de 500 µg/kg/día, la dosis más baja 






La exposición a las dioxinas durante la gestación y la lactación causa disrupción del ciclo 
estral en las ratas y los ratones adultos a dosis de entre 100 y 500 µg/kg/día (Talsness et al., 
2000; Nikaido et al., 2004).además de alterar los niveles de la hormona luteinizante (LH) a dosis 
de 2 µg/kg/día (Akingbemi et al., 2004). 
 
Ejemplos de efectos causados sobre las células y los tejidos reproductivos masculinos 
por exposición a bajas dosis de las dioxinas en ratas y ratones, son una significativa disminución 
en la producción diaria de esperma y en la fertilidad en machos a dosis de entre 0,2 y 20 
µg/kg/día (vom Saal et al., 1998; Sakaue et al., 2001; Al Hiyasat et al., 2002; Chitra et al., 2003). 
Estudios sobre las células de Leydig en adultos, demostraron que bajas dosis de las dioxinas 
(0,01 nM) disminuyen la síntesis de testosterona en un 25% como resultado de una disminución 
en la expresión de la enzima esteroidogénica 17α-monooxigenasa (Kawai et al., 2003; 
Akingbemi et al., 2004).  
 
La exposición postnatal a las dioxinas disminuyó los niveles de 17β-estradiol en ratas 
Long-Evans expuestas a 2,4, 10 o 100 µg/kg/día de las dioxinas por inhibición de la actividad 
aromatasa de las células de Leydig y exposiciones inferiores a dosis medioambientalmente 
relevantes (2,4 µg/kg/día) disminuyeron los niveles de ARNm de la hormona luteinizante (LH) 
(Akingbemi et al., 2004).  Estos hallazgos demuestran que el periodo perinatal es una ventana de 
sensibilidad para la exposición las dioxinas en este sistema animal (Wetherill et al., 2007). 
 





           Acción sobre la hormona tiroidea 
 
La hormona tiroidea (TH) es esencial para el desarrollo normal del cerebro tanto en 
seres humanos como en animales (Dussault y Ruel, 1987). 
 
Existe una cierta evidencia de que las dioxinas se une a los receptores de la hormona 
del tiroides (TR), actuando como antagonista de la activación de la triyodotironina (T3) 
(Moriyama et al., 2002). Además, se encontró que la exposición las dioxinas en ratas produce un 
perfil endocrino similar al que se observa en el síndrome de resistencia a la hormona tiroidea 
(Cheng, 2005). 
 
Estudios in vivo que examinaban los efectos de las dioxinas sobre la hormona del 
tiroides han sido llevados a cabo en ratas expuestas a 1, 10, o 50 mg/kg de peso vivo, en ratas 
perinatales (Zoeller et al., 2005), observando en el día 15 posterior al nacimiento una sobre 
regulación de los niveles del gen responsable de la hormona tiroidea en el cerebro. También fue 
observado en pez medaka que la aceleración en el desarrollo y el tiempo de fertilización 
embrionario inducido por las dioxinas fue bloqueado por un receptor antagonista de la hormona 
del tiroides, sugiriendo que las dioxinas actúa a través de la ruta de la hormona tiroidea 
(Ramakrishnan y Wayne, 2008). 
Meerts et al (2001) demostraron que los compuestos polibrominados de las dioxinas 
tienen actividad estrogénica y son capaces de unirse al ERα, demostrando que los derivados 






Seiwa et al (2004) demostraron que las dioxinas bloquea el desarrollo de la T3 inducida 
por las células precursoras oligodendrocíticas (OPCs). Además, puede haber una asociación 
entre el síndrome de resistencia a la hormona tiroidea y el síndrome de atención dispersa e 
hiperactividad (ADHD) en los seres humanos (Vermiglio et al., 2004; Siesser et al., 2005) y en las 
ratas (Siesser et al., 2005), por lo tanto, es potencialmente importante que las ratas expuestas 
las dioxinas mostraran síntomas parecidos a los del ADHD (Ishido et al., 2004). 
 
La exposición las dioxinas también altera la histogénesis neocortical en el ratón 
(Nakamura et al., 2006), siendo posible que las dioxinas altere el desarrollo temprano de la 
corteza interfiriendo con la señalización de la hormona tiroidea. 
 
             Efectos sobre el páncreas endocrino 
 
La Organización Mundial de la Salud (OMS) estimó que más de 180 millones de 
personas en el mundo padecen diabetes mellitus. La diabetes tipo 2 comprende el 90% de la 
gente afectada, y se estima que la diabetes es responsable de 2,9 millones de muertes al año. 
Las causas parecen misteriosas, aunque la predisposición genética, la obesidad, la dieta, la falta 
de ejercicio y una población envejecida están entre las principales causas consideradas 
(www.diabetes.org). La diabetes tipo 2 ocurre tras un periodo prolongado de resistencia a la 
insulina, caracterizada por una disminución de la acción de la insulina en tejidos periféricos. 
También es la principal causa del síndrome metabólico caracterizado por obesidad visceral, 






Las dioxinas afectan drásticamente las funciones de los islotes de Langherans, la unidad 
fisiológica del páncreas endocrino. Cada islote contiene entre 1000 y 3000 células de cinco tipos, 
las más abundantes son las células β, que sintetizan y liberan la insulina y las células α que 
sintetizan y secretan el glucagón (Brissova et al., 2005; Cabrera et al., 2006).  
 
En estudios sobre ratones se demostró que las dioxinas y el estradiol tienen la misma 
potencia y eficacia, además ambos inhiben la liberación de adiponectina de los adipocitos 
humanos a 1 nM, más allá de una implicación adicional de las dioxinas en la resistencia a la 
insulina y el síndrome metabólico en humanos a niveles actuales de exposición (Hugo et al, 
2008; vom Saal y Myers, 2008). Las concentraciones a las cuales las dioxinas afecta a las 
células α y β están dentro del rango de las dioxinas detectado en el suero humano (0,9-8,8 nM) 
(Takeuchi y Tsutsumi,  2002). In vivo, a dosis tan bajas como 10 µg/kg (una dosis 5 veces por 
debajo de la IDA) se observó un aumento rápido en la insulina plasmática y una disminución 
consiguiente de la glicemia (Alonso-Magdalena et al., 2006). El tratamiento en ratones machos 
adultos durante 4 días con dosis diarias de 100 µg/kg/día alteró el contenido y la secreción de la 
insulina pancreática, provocando hiperinsulinemia postprandial  y resistencia a la insulina en 
ratones machos (Alonso-Magdalena et al., 2006).  
 
Un exceso en la acción ERα mediada por un estrógeno como las dioxinas provocará un 
aumento en el contenido y secreción de las células β pancreáticas in vivo e in vitro, 
sobreestimulando a las células β. Una excesiva señal de insulina en el hígado o el endotelio 
produce dislipidemia, y en el tejido graso produce obesidad, intolerancia a la glucosa y 
dislipedimia (Biddinger y Kahn, 2006). Además, una excesiva señal de insulina puede provocar 





de las células β y de esa forma contribuir al desarrollo de diabetes tipo 2 (Nadal et al., 2009). Los 
receptores estrógenos son moléculas claves envueltas en la homeostasis de la glucosa en la 
sangre. Particularmente, el ERα en las células β tiene un papel crucial en el incremento de la 
biosíntesis de la proinsulina en respuesta a concentraciones fisiológicas de estradiol. Por otra 
parte, el tratamiento in vivo con las dioxinas a dosis ambientalmente relevantes induce 
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Se ha demostrado que la diabetes tipo 2 solamente se desarrolla en sujetos insulina 
resistentes con inicio de disfunción de las células β. En seres humanos adultos, sin embargo, 
existe evidencia epidemiológica de que las dioxinas actúa como un importante factor de riesgo 
dentro del desarrollo de la diabetes tipo 2 (Lang et al., 2008). Además, hay nexos causales entre 
la exposición las dioxinas y la resistencia a la insulina (Alonso-Magdalena et al., 2006), alteración 
de la biosíntesis de la insulina y secreción de las células β en ratones macho adultos (Alonso-
Magdalena et al., 2008) y disminución de la adiponectina de los adipocitos humanos (Hugo et al., 
2008). 
 
  Aunque dos de las causas principales de fallo en las células β en la diabetes tipo 2 son 
la sobrenutrición y la carencia de ejercicio, los estrógenos ambientales, en particular las dioxinas, 
son fuertes candidatos a exacerbar y acelerar el desarrollo de la diabetes tipo 2 (Nadal et al., 
2009). 
 
            Efectos sobre el sistema inmune 
 
Se conoce bien que los estrógenos juegan un papel fundamental en el sistema inmune, 
recientes hallazgos demuestran que las dioxinas es capaz de influenciar las funciones del 
sistema inmune (Paavonen et al., 1981; Holdstock et al., 1982) Por otro lado, las enfermedades 
alérgicas tales como el asma bronquial y la dermatitis atópica han crecido marcadamente 
durante las últimas décadas en los países desarrollados (Burr et al., 1989; Bjorksten, 1999; von 
Mutius, 2000). Revisando todos los datos disponibles se ha sugerido que los factores 





al., 1994;; Takano et al., 1997; Nel et al., 1998). También se ha divulgado que enfermedades 
autoinmunes tales como la púrpura trombocitopénica idiopática (ITP), el lupus eritematoso 
sistémico (SLE), la dermatomiositis y la escleroderma han aumentado de forma alarmante 
durante varias décadas (Yurino et al., 2004). Al mismo tiempo, ha existido un aumento de la 
atención científica y social en productos químicos que podemos encontrar en el medioambiente y 
que pueden ser incorporados a nuestro organismo por ingestión o absorción, mimetizando las 
acciones de los estrógenos, siendo uno de estos productos químicos las dioxinas  
 
Yurino et al estudiaron el grado de implicación de los disruptores endocrinos entre ellos 
las dioxinas en las enfermedades autoinmunes demostrando que las dioxinas aumentó la 
producción de autoanticuerpos por las células B1 tanto in vivo como in vitro en ratones BWF1 en 
un modelo para el lupus eritematoso sistémico (Yurino et al., 2004). 
 
Un estudio in vitro a concentraciones tan bajas como 10 nM, disminuyó el índice de 
adherencia de los macrófagos peritoneales en ratas (Segura et al., 1999). Basándonos en que la 
adhesión es el primer paso en el proceso fagocítico de los macrófagos y de la presentación de 
antígenos, los autores de este estudio sugirieron que las dioxinas puede modular respuestas 
inmunes e inflamatorias.  
 
Han et al (Han et al., 2002) examinaron la regulación de la producción de Ig por las 
dioxinas en esplenocitos de ratón. Éstos fueron tratados con dosis de entre 10 nM-1 µM las 
dioxinas midiéndose los niveles de IgM, IgE, IgA e IgG, la dosis de 1 µM aumentó la producción 






Youn et al también estudiaron la respuesta inmune tras exposición a la dioxina en 
células esplénicas de ratón. Las dioxinas se administró en el agua de bebida durante 4 semanas 
a dosis de 0,015, 1,5 y 30 mg/ml, induciendo una producción de prolactina en el bazo y un 
incremento en la actividad de proliferación esplenocítica (Youn et al., 2002).  Basándose en 
estos  hallazgos, el autor especuló con que la estimulación de la producción de prolactina debida 
a efectos estrogénicos de la dioxina puede afectar a la producción de citoquinas, 
desencadenando una respuesta celular inmune desequilibrada (Wetherill et al., 2007). 
 
También se han examinado los efectos de las dioxinas sobre la producción de 
interleukina-4 (IL-4), una citoquina proinflamatoria muy asociada a la respuesta alérgica inmune, 
llegando a la conclusión de que las dioxinas aumenta la producción de varias citoquinas, 
incluyendo la IL-4 (Lee et al., 2003; Tian et al., 2003). 
 
              
 
Efectos sobre el tejido adiposo 
 
La incidencia de obesidad ha crecido notablemente en las últimas décadas, aunque se 
ha considerado  como principales causas una alta dieta calórica y un estilo de vida sedentaria, el 






La adiponectina es una hormona específica de los adipocitos que incrementa  la 
oxidación de ácidos grasos y el metabolismo de la glucosa en el músculo, reduce la salida de 
glucosa y aumenta la sensibilidad a la insulina en el hígado, también tiene funciones protectoras 
contra el síndrome metabólico (Kadowaki et al., 2006) el cual incluye obesidad abdominal, 
intolerancia a la glucosa, hiperinsulinemia e hipertensión y es asociado con un aumento en el 
riesgo de diabetes y enfermedades cardiovasculares (Ritchie y Connel, 2007). La disponibilidad 
de la adiponectina es controlada a 3 niveles: biosíntesis, ensamblaje y liberación (Trujillo y 
Sherer, 2005). La síntesis es estimulada por el agonista PPARγ, la insulina y el IGF-1 e inhibido 
por el TNFα y las catecolaminas (Lihn et al., 2005). El BPA podría suprimir la adiponectina por un 
antagonismo del PPARγ (Wright et al., 2000; Knouff y Auwerx, 2004). 
La formación correcta de enlaces disulfuro es crítica para el ensamblaje y retención de 
adiponectina (Trujillo y Scherer, 2005). La formación del enlace disulfuro dentro del retículo 
endoplásmico es catalizado por oxirreductasas, de las cuales la proteína disulfuroisomerasa 
(PDI) juega un papel crítico (Tsao et al., 2003; Wang et al., 2007). Puesto que se publicó que las 
dioxinas se unía a la PDI inhibiendo su actividad enzimática, éste podría representar otro 
mecanismo por el cual la dioxina inhibe a la adiponectina (Ben-Jonathan et al., 2009). 
 
Un estudio demostró una inhibición de la liberación de adiponectina a concentraciones 
nanomolares las dioxinas (1-10 nM) en tejidos cultivados de adipocitos maduros humanos 
aislados de tejido mamario, subcutáneo y visceral, sumado al estudio de Alonso-Magdalena en el 
que dosis bajas de las dioxinas y estradiol estimularon respuesta en las células del tejido 
adiposo, mientras que dosis cien veces más altas no estimularon la producción de insulina ni 
liberaron adiponectina de los adipocitos humanos, demuestran claramente una curva dosis-





2008). La acción de diversos disruptores endocrinos, entre ellos las dioxinas, podría explicar el 
aumento significativo de peso del cuerpo humano durante el último medio siglo (Rubin y Soto, 
2009; Somm et al., 2009; Trasande et al., 2009). 
 





Las dioxinas provoca otros efectos a diferentes niveles, como cambios en los receptores 
de somatostatina del cerebro a dosis muy bajas de 400 µg/kg/día (Facciolo et al., 2002), efectos 
comportamentales que incluyen hiperactividad a 30 µg/kg/día (Ishido et al., 2004), un incremento 
en la agresividad a 2-40 µg/kg/día (Farabollini et al., 2002; Kawai et al., 2003) una alterada 
reacción al dolor a 40 µg/kg/día (Aloisi et al., 2002), una alteración del aprendizaje a 100 
µg/kg/día (Negishi et al., 2004). De manera importante, Lang, en su estudio, relacionó altas 
concentraciones de las dioxinas en la orina de humanos con un incremento en la prevalencia de 
enfermedades coronarias (Lang et al., 2008). 
       Evaluación del riesgo en la salud humana 
Las Agencias Reguladoras Europeas han confirmado que no existe riesgo para los 






Pequeñas cantidades de las dioxinas pueden migrar del plástico o del recubrimiento 
de resina a los alimentos y bebidas. En este caso la directiva 2002/72/CE establece un límite 
de migración específico de 0,6 mg/kg. 
En enero de 2007, la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaría (EFSA) emitió su 
opinión sobre la seguridad de las dioxinas en aplicaciones de contacto con los alimentos para 
consumidores. La EFSA es un grupo científico independiente que asesora a la Comisión 
Europea sobre cuestiones de seguridad alimentaría. 
Tras un examen de alrededor de 200 nuevos estudios, se decidió que se debían utilizar 
los resultados de un extenso estudio de tres generaciones en ratas para determinar el nivel de 
seguridad. Utilizando el "Nivel Sin Efecto Adverso Observado"  (NOAEL) de 5 mg/kg y aplicando 
un factor de incertidumbre de 100 (10 para diferencias entre especies, 10 para las diferencias 
entre individuos) la ingesta diaria tolerable (IDT) de las dioxinas se ha establecido en 0,05 mg/kg 
de peso corporal al día, esto representa la cantidad de las dioxinas que un consumidor 
(incluyendo bebés y niños) puede ingerir con seguridad sin efectos dañinos. 
En cuanto a los niveles de migración típicos de las dioxinas procedentes de materiales 
en contacto con el alimento, según la EFSA, son menores a 10 µg/kg de alimento y, por tanto, 
muy por debajo del nivel reglamentario de migración específica de las dioxinas de 600 µg/kg de 
alimento (sobre la base de la IDT, bajo el supuesto de que una persona de 60 kg coma 1kg de 
comida al día, con un factor de seguridad adicional de 5). Utilizando números conservadores de 
migración, la EFSA concluyó en 2007 que la exposición a las dioxinas por las botellas de plástico 
de policarbonato y las latas de comida y bebida revestidas por resinas epoxi está muy por debajo 





La evaluación de riesgos actualizada de junio de 2008, así como la actualización del 
dictamen de la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaría (EFSA) de julio de 2008, establecen 
claramente que los materiales en contacto con alimentos, tales como los biberones de 
policarbonato y otras botellas, así como las latas de alimentos y bebidas revestidas en resinas 
epoxi son seguros en sus usos indicados. 
En cuanto a los límites de exposición ocupacional, el riesgo de exposición a las dioxinas 
a través de partículas de polvo, debido a una exposición ocupacional liberada en altas 
concentraciones durante periodos de tiempo medio y corto es poco frecuente. Según los análisis  
de las dioxinas hechos por la Comisión Alemana acerca de la Máxima Concentración del Lugar 
de Trabajo (MAK), los datos sobre inhalación a medio plazo y la toxicidad asociada a la 
exposición a las dioxinas tienen un” nivel de efecto no observado” (NOEL) de 10 mg/m3 (German 
MAK Comission, 1996) y por lo tanto, en base a los datos sobre la toxicidad de inhalación a 
medio plazo se estableció un valor máximo de concentración del lugar de trabajo (MAK) para el 
BPA de 5 mg/m3 (medidos como la fracción de polvo inhalable). En contraste, en E.E.U.U. no 
hay estándares o límites ocupacionales fijados sobre las dioxinas por las diferentes agencias 
sobre seguridad ocupacional (Wen-Tien, 2006) 
Para la evaluación de riesgo de las dioxinas, los expertos gubernamentales examinaron 
varios cientos de estudios que han ido apareciendo en los últimos años, tanto pequeños estudios 
exploratorios que no siguen los protocolos establecidos, como estudios amplios, 
estadísticamente robustos y que cumplen con los protocolos y normas internacionalmente 
aceptados, así como la Directiva de Buenas prácticas de laboratorio (BPL). Asimismo, la 
evaluación abarca todos los grupos de edad de consumidores potencialmente afectados, 





La última conclusión de la EFSA sobre las dioxinas es similar a las conclusiones de las 
evaluaciones científicas de otros organismos reguladores, incluyendo la Administración de 
Alimentos y Medicamentos (FDA) de los EE.UU. y el Ministerio Japonés de Salud, Trabajo y 
Bienestar Social. 
Sin embargo, la publicación relacionada con efectos de las dioxinas en roedores de 
laboratorio en 1997 (Nagel et al., 1997) sacó a la luz problemas en el sistema reproductor 
masculino en la descendencia, al utilizar dosis orales de BPA en ratones, 25000 veces más 
bajas que las estudiadas comúnmente, y 25 veces por debajo de la dosis de exposición diaria 
definida como “segura” por la EPA y la FDA de los EE.UU, así como por la Agencia Europea de 
Seguridad Alimentaria (EFSA). 
 
A raíz de ésta publicación, gran cantidad de estudios publicados, financiados en 
múltiples casos por los gobiernos y llevados a cabo por Institutos Nacionales de Salud, describen 
efectos de las dioxinas en animales expuestos a menos de 50 mg/kg/día, incluyendo un 
desarrollo alterado del tracto reproductivo en machos y hembras, una organización alterada del 
dimorfismo sexual en el hipotálamo, alteración del ciclo estral, una pubertad temprana, alteración 
del peso corporal, una organización alterada de la glándula mamaria y cáncer de mama y 
próstata (Richter et al., 2007), por lo que se han publicado numerosas revisiones discutiendo el 
cálculo de los niveles de exposición seguros para las dioxinas (Markey et al., 2003; Welshons et 
al., 2003, 2006; vom Saal y Hughes, 2005; vom Saal y Myers, 2008). 
 
A pesar de que Volkel en 2002, observó un metabolismo rápido y eficiente para la 





durante el desarrollo temprano puede contribuir de manera importante a una incidencia creciente 
de la infertilidad, anormalidades del tracto genital, obesidad, desorden del déficit de atención-
hiperactividad, infertilidad, y cáncer de próstata y mama observado en poblaciones humanas 
durante los últimos 50 años (Sharpe y Skakkebaek, 1993; Soto et al., 2006). Sin embargo, para 
traducir los resultados de estos estudios animales en riesgo para la salud en los seres humanos, 
la biomonitorización para la evaluación de la exposición a las dioxinas en diversas poblaciones, 
es esencial. 
 
En 2010, Vandenberg et al, examinaron más de 80 estudios de biomonitorización que 
medían concentraciones de las dioxinas en tejidos y fluidos humanos, centrándose 
específicamente en individuos expuestos al BPA a través del ambiente. Estos estudios, 
examinaron miles de individuos de diversos países, y las dioxinas fue detectado de forma 
aplastante en adultos, adolescentes y niños, lo que contrasta con los estudios de 
biomonitorización de Volkel en los que concluía que tras la absorción oral de las dioxinas éste 
era rápidamente metabolizado en el hígado y el intestino (Volkel et al., 2002, 2005). Según 
Vandenberg et al (2010), Volkel en 2002 y 2005, al extraer su conclusión de que no existe riesgo 
de exposición a las dioxinas a los niveles de exposición humanos actuales pasó por alto varios 
aspectos importantes de la evaluación del riesgo: 
 
1) No reconoció la probabilidad de una toxicocinética diferente cuando la exposición a 
las dioxinas es a largo plazo comparada a la que se produce con una sola 
administración. 






3) Hasta muy recientemente (Stahlhut et al., 2009), fue asumido que la mayoría, si no 
toda, de la exposición las dioxinas en seres humanos ocurre vía oral. Sin embargo, 
como no todas las fuentes de las dioxinas se han identificado, las exposiciones no 
orales no pueden ser descartadas.  
4) Finalmente, Volkel (2002, 2005) pasó por alto la posibilidad de las diferencias 
toxicocinéticas bajo diversas situaciones fisiológicas. La posibilidad de que la 
toxicocinética de productos químicos y fármacos, incluyendo las dioxinas, sea muy 
diferente en fetos y en recién nacidos comparado a los adultos. De hecho, esto fue 
confirmado en dos modelos cinéticos independientes, que encontraron que la 
exposición interna a las dioxinas en recién nacidos puede ser 3-10 veces más alta 
que en los adultos (Edginton y Ritter, 2009; Mielke y Gundert-Remy, 2009). Además, 
estudios en roedores han encontrado que los recién nacidos tienen limitada la 
capacidad de convertir las dioxinas en una forma conjugada inactiva, 
independientemente de la ruta de la administración (Taylor et al., 2008), pudiendo 
igualmente considerarse esto para los fetos y recién nacidos humanos.  
 
Lang et al (2008) realizaron un análisis de las concentraciones de las dioxinas y del 
estado de salud de la población en general de los Estados Unidos, de datos derivados del 
NHANES 2003-2004. De acuerdo con las dioxinas urinario medido en los sujetos (n = 1455) de 
entre edades de 18 a 74, los investigadores encontraron que una concentración urinaria más alta 
de las dioxinas fue asociada a un aumento en la incidencia de diabetes, enfermedad 
cardiovascular y hepática y anormalidades enzimáticas (Lang et al., 2008). Melzer en 2010 
también relacionó altas concentraciones urinarias de las dioxinas con enfermedad cardiovascular 
(Melzer et al., 2010). Stahlhut en 2009, utilizando datos de 1469 personas, observó que el 





esperado, basado en estudios publicados de exposición aguda. En este estudio se demostró una 
fuerte disminución de las dioxinas en sangre en el intervalo de 4,5-8,5 horas, representando 
posiblemente una fase inicial de eliminación tras la exposición oral. Sin embargo, a partir de las 
8,5 a 24 horas, la pendiente es esencialmente constante, demostrando un pico del 46% de la 
concentración de las dioxinas a las 17 horas, con lo que la vida media del BPA es larga, 
encontrándose altos niveles de las dioxinas en sujetos que habían ayunado entre 8-24 horas 
previas, obteniéndose  niveles de las dioxinas de entre 12-80 ng/ml. Estos niveles de las dioxinas 
son sustancialmente mayores que la media de 2,7 ng/ml determinada por Calafat et al (2008), y 
sugieren la posibilidad de a) una importante exposición no alimenticia a través de vía no-orales 
que evitan el hígado y el metabolismo de primer paso intestinal (Stahlhut et al., 2009), que no 
han sido identificadas en su totalidad (la tinta de las impresoras contiene las dioxinas, el papel 
sin carbono usado en los recibos de las compras que está recubierto con las dioxinas, al igual 
que el papel de periódico o el papel reciclado) ni están siendo consideradas como fuentes de 
exposición en algunos estudios de biomonitorización  (Vandenberg et al., 2010);  ó b) una 
acumulación de las dioxinas debido a exposiciones frecuentes, que podrían dar lugar a  una 
bioacumulación si las dioxinas se distribuye en los tejidos humanos liberándolo lentamente.  
 
Por ello, para una completa evaluación del riesgo, Vandenberg et al (2010) sugieren que 
los pequeños estudios de biomonitorización realizados previamente se deben repetir usando 
como referencia grandes poblaciones, ya que es necesario obtener múltiples muestras de sangre 
y orina para determinar la variabilidad de la exposición en un cierto plazo, de semanas, meses, o 
años probablemente, ya que son necesarios estudios de biomonitorización a lo largo de la vida 
de una persona para confirmar los niveles de las dioxinas totales y sin conjugar en la sangre.                    
Estos estudios necesitan comparar niveles de exposición en hombres y mujeres, adultos, recién 





individuos obesos y no obesos, poniendo especial atención al análisis de las dioxinas totales y 
sin conjugar en las poblaciones más vulnerables (niños y mujeres embarazadas). Además, son 
necesarios estudios toxicocinéticos humanos de las dioxinas que empleen métodos sensibles a 
través de estados fisiológicos diversos, y de grupos de la misma edad, así como la necesidad de 
identificar todas las fuentes de exposición y determinar la dosis diaria de las dioxinas a la que 
estamos expuestos.  
 
Además para la evaluación del riesgo es muy importante el uso de las bases de datos 
(http://www.cdc.gov/nchs/nhanes.htm) sobre los niveles de las dioxinas y la relación de éstos con 
diversas enfermedades, así como ejemplos los ya comentados estudios recientes de Lang y 
Stahlhut  en 2008 y 2010, respectivamente (Vandenberg et al., 2010). 
 
Para finalizar, recientemente, según informó la Comisión Europea en un comunicado, el 
25 de noviembre de 2010, la Unión Europea (UE) ha acordado prohibir los biberones de plástico 
que lleven el componente de las dioxinas por sus posibles efectos perjudiciales para la salud de 
los niños. Expertos de los Veintisiete países de la UE así como del Ejecutivo comunitario, en el 
marco del Comité Permanente para la Cadena Alimentaria y la Salud Animal, han adoptado esta 
prohibición, que entrará en vigor el 1 de junio de 2011. Se trata de una Decisión de la Comisión 
Europea en base al informe realizado por la EFSA que hace que se modifique la Directiva 
2002/72/EC de 6 de agosto de 2002 de la Comisión Europea, relativa a los materiales y objetos 









           
 
 
EL ZEBRAFISH COMO ORGANISMO MODELO 
 
El zebrafish (Danio rerio) es un pequeño pez que pertenece a la familia Ciprinidae y al 
grupo de los barbos, más concretamente al de los danios. Fue uno de los primeros peces que se 
importaron a Europa para el mercado acuariófilo. El zebrafish tiene un tamaño de unos 4-5 cm 
de largo. Los machos son delgados y con el cuerpo en forma de torpedo, con rayas 
longitudinales negras y generalmente una coloración oro en el vientre. Las hembras son más 
gruesas cuando están cargadas con huevos y tienen poco o nada de color oro en su superficie 
inferior (Wixon, 2000). 
 
Los primeros pasos hacia el establecimiento del zebrafish como un importante modelo 
para el estudio del desarrollo vertebrado fueron llevados a cabo en 1972 por George Streinsinger 
en Eugene, Oregon (USA). Buscando un vertebrado en el cual poder estudiar el desarrollo 
temprano, eligió al zebrafish por poseer tres importantes cualidades: la producción de un gran 
número de huevos accesibles en los primeros estadíos de su vida, la claridad óptica en el 






Un organismo modelo debe ofrecer ventajas técnicas y prácticas para estudiar los 
principales procesos biológicos, sus efectos y sus mecanismos. Además, el organismo modelo 
tiene que ser representativo para un grupo más grande de organismos (Segner, 2009). El 
zebrafish, en contraste con otros organismos modelo, los cuales pueden ser triploides o 
tetraploides (lo que hace difícil el análisis genético), mantiene el estado diploide (Wixon, 2000), 
además, debido a que la embriogénesis ocurre externamente, unido a que los embriones son 
transparentes, permite la observación al microscopio de todos los estadíos de su desarrollo y 
seguir con detalle las primeras divisiones celulares y la formación de las capas embrionarias 
(ectodermo, mesodermo y endodermo). El desarrollo de este organismo es rápido y a las 24 
horas ya se aprecia la segmentación del cerebro y se han formado estructuras como el tubo 
neural, la notocorda, los somitas (precursores del músculo y del esqueleto), además de ser 
visibles los eritrocitos (Wixon, 2000). A los cinco días de desarrollo se han formado algunos 
órganos sensoriales como los ojos y los oídos. Asimismo, han aparecido el corazón, el hígado, 
los riñones y el páncreas, además de ser funcionales los sistemas circulatorio, digestivo y 
nervioso (Kimmel et al., 1995).  
 
El tiempo de generación relativamente corto, de tres a cuatro meses es una ventaja para 
los estudios crónicos o genéticos. Los descendientes pueden ser producidos continuamente y en 
número elevado, puesto que bajo condiciones laboratoriales, el zebrafish se reproduce durante 
todo el año (Spence et al., 2008). Generalmente, las hembras desovan una vez por semana y 
generan de 50 a 200 huevos o más, los cuales son fertilizados externamente. Además, mientras 
que los embriones de los mamíferos se desarrollan en el interior del útero, los embriones del 
zebrafish se desarrollan fuera de la madre donde se pueden manipular fácilmente, por ejemplo, 






En resumen, la capacidad para medir una amplia variedad de objetivos, junto con un 
número elevado de descendientes, el pequeño tamaño del embrión y su rápido desarrollo han 
promovido el uso del zebrafish para grandes análisis. Estas características hacen del zebrafish 
un modelo conveniente para estudiar la base genética de enfermedades humanas, por ejemplo 
enfermedades inmunes (Yoder et al., 2002), cáncer (Berghmans et al., 2005), o desórdenes del 
metabolismo de la glucosa (Elo et al., 2007). 
 
El zebrafish también se ha utilizado como modelo general vertebrado en toxicología 
(Spitsbergen y Kent, 2003; Hill et al., 2005; Carvan et al., 2007), así como especie 
ecotoxicológica para determinar diversos efectos adversos de productos químicos en relación 
con la supervivencia, el crecimiento y la reproducción de estos peces y así establecer criterios de 
la calidad del agua (Bresch et al., 1990; Nagel, 1991).  
La investigación sobre el zebrafish ha progresado de menos de 10 publicaciones 
internacionales al año en los años 70, a más de 400 en los 90, unos 1000 artículos al año a final 
del siglo XX, hasta llegar a los 3500 artículos por año en la actualidad (Houart, 2001). 
 
 
             El zebrafish en el análisis de la actividad endocrina 
 
Hasta la fecha, una gran variedad de desordenes reproductivos y del desarrollo han sido 





2000; Edwars et al., 2006), y han sido claramente relacionados con la exposición a 
contaminantes ambientales que actúan como disruptores endocrinos (EDCs). 
 
Para estudiar el potencial de una sustancia química, que puede ser endocrinamente 
activa, se realiza un análisis de screening. En los estudios de EDCs frecuentemente se 
seleccionan biomarcadores los cuales especifican la actividad endocrina de los productos a 
analizar, por ejemplo la VTG, proteína precursora del huevo sintetizada en el hígado de las 
hembras de los peces bajo el control de los estrógenos. La síntesis de VTG en hembras es 
fisiológica y puede ser inducida en el hígado de los machos si son tratados con compuestos 
estrogénicamente activos. La VTG es inducida rápidamente, Rose et al (2002) demostraron que 
en zebrafish machos se podían detectar cambios cuantificables en la VTG tras 24 horas de 
exposición a 17β estradiol.  
 
El zebrafish también puede ser utilizado como modelo para estudiar los efectos de los 
EDCs sobre procesos centrales de retroalimentación, en la regulación neuroendocrina gonadal 
(hipotálamo-hipófisis-gónadas). Las gónadas juegan un papel clave en la síntesis de esteroides 
sexuales y en su acción; la exposición a EDCs altera la progresión de la gametogénesis, puede 
causar daño tisular, necrosis, apoptosis, hiperplasia celular e hipertrofia (van der Ven et al., 
2003). Para este tipo de screening se utilizan 2 tipos de test toxicológicos: los test de ciclo 
completo y los de ciclo parcial. 
 
Los test de ciclo completo tienen 2 importantes desventajas: requieren varios meses 





es debida a una disrupción del desarrollo y diferenciación sexual, o a una disminución de las 
capacidades reproductoras de los adultos.  
 
Los test de ciclo parcial suelen ser más rápidos y menos costosos para detectar efectos 
de los ECDs. Existen 2 tipos de test parciales (Ankley y Johnson, 2004) y ambos han sido 
llevados a cabo en el zebrafish: a) actuando sobre las capacidades reproductivas de los adultos 
(Van den Belt et al., 2001; Brion et al., 2004; van der Ven et al., 2007) y b) observando el impacto 
que tienen los EDCs sobre la diferenciación sexual durante la “ventana sensitiva” de desarrollo 
gonadal. Durante este periodo sensible, las gónadas indiferenciadas están bajo la influencia del 
balance entre estrógenos y andrógenos (Devlin y Nagahama, 2002; Piferrer y Blazquez, 2005). 
Si este balance es modulado por la exposición a EDCs exógenos, la señal medioambiental 
puede determinar el sexo genético y generar un fenotipo sexual alterado. Esta ventana sensitiva 
en el zebrafish suele ir desde la fertilización hasta los 60 o 70 días postfertilización (Andersen et 
al., 2003; Hill y Janz, 2003; Orn et al., 2003; Brion et al., 2004; Holbech et al., 2006). 
 
Sólo han sido publicados datos del zebrafish en cuanto a su ciclo de vida para algunos 
ECDs: etinilestradiol (EE2) (Nash et al., 2004; Fenske et al., 2005; Schafers et al., 2007), BPA, 4 
tert-octilfenol (Segner et al., 2003a, b) y fitosteroles (Nakari y Erkooma, 2003). En estos estudios 
se ha observado que la exposición crónica a sustancias estrógenicas en el zebrafish indujo 
síntesis de VTG, crecimiento alterado, retraso en la maduración, diferenciación y proporción 
sexual alterada, además de fecundidad y éxito de fertilización reducida (Nash et al., 2004; 










   Los ovarios tienen como función primordial generar células femeninas u óvulos. En 
general, la mayoría de los teleósteos, entre ellos el zebrafish, poseen un ovario bilobulado, 
aunque en algunas especies ambos lóbulos llegan a fundirse en un órgano único durante el 
desarrollo temprano.  
    
   El ovario del zebrafish tiene una morfología coincidente con la estructura típica del 
ovario de los teleósteos, correspondiendo al tipo cistovárico, donde la luz del ovario se prolonga 
en un oviducto que termina en la papila o poro genital.  
    
   De acuerdo con el patrón de desarrollo de los ovocitos, el ovario del zebrafish se 
encuadraría dentro del tipo asincrónico (metacrónico) ya que contiene ovocitos en todos los 
estados de desarrollo, y la puesta de huevos se extiende durante todo el año.  
 
      Los folículos ováricos se originan a partir del epitelio germinal y están constituidos 
por las ovogonias u ovocitos, y por otras células somáticas de función diversa, como las células 
de la granulosa y las células de la teca, que constituyen la envoltura folicular y que presentan un 





















   El ciclo de crecimiento de los ovocitos en el zebrafish pasa por diferentes 
etapas (figura 8), tomando como base las características morfológicas más 









      . Diferentes etapas del desarrollo folicular (modificado de Clelland et al., 2007). 
 
 
    El crecimiento del ovocito se clasifica en diferentes fases que van a 
conformar los diferentes folículos ováricos existentes. 
 
Fase I. Estado de crecimiento primario 
 
      Esta fase se corresponde con el crecimiento primario del ovocito. El ovocito 






nucleolo. Los ovocitos empiezan a aumentar de tamaño y comienzan a formarse los 
folículos.  
 
      Se distingue por presentar poco citoplasma, fuertemente basófilo y 
dispuesto de forma homogénea. El núcleo es grande y esférico y en su interior se 
encuentran los nucleolos. En la periferia del ovocito se encuentra en contacto con las 
futuras células foliculares y las envueltas típicas del folículo, las cuales en esta fase 
aún no se distingue.  
 
Fase II. Estado cortical alveolar 
 
     Durante este periodo, aparecen los alveolos corticales, que dan nombre a 
esta segunda fase. Son unas vesículas esféricas compuestas de mucopolisacáridos y 
glicoproteínas, que forman un anillo alrededor del núcleo y liberan su contenido al 
espacio perivitelino en el momento de la fecundación. Los ovocitos primarios, antes de 
iniciarse la etapa de vitelogénesis, experimentan una serie de transformaciones que 
afectan al núcleo, al nucleolo y al citoplasma: el ovocito comienza un período de 
crecimiento y aparecen múltiples nucleolos que suelen situarse en la periferia del 
núcleo (estado perinucleolar).  
 
Fase III. Vitelogénesis 
 
               La fase de vitelogénesis está caracterizada por la acumulación de material de 





derivados de una glicolipofosfoproteína formada en el hígado en respuesta a los 
estrógenos endógenos, la VTG, y su incorporación en los gránulos de vitelo. La VTG 
llega a la superficie del folículo y atraviesa la envoltura folicular y la membrana 
plasmática del ovocito, llegando hasta el citoplasma. Los gránulos de vitelo van a ir 
aumentando progresivamente en número y tamaño, hasta ocupar totalmente el 
citoplasma. La vitelogénesis es el principal evento responsable del enorme crecimiento 
del oocito. Los oocitos deben alcanzar un cierto valor mínimo antes de entrar en el 
desarrollo vitelogénico  y la absorción de la VTG.  
 
   Fase IV. Maduración del ovocito 
 
   Esta fase representa la fase final de formación y maduración de los folículos 
ováricos. La maduración del ovocito tiene lugar antes de la ovulación. El primer suceso 
indicativo de la maduración es la migración del núcleo o vesícula germinal hacia el 
polo animal. A continuación, tiene lugar la ruptura de la vesícula germinal, la 
condensación de los cromosomas y la emisión del primer corpúsculo polar. Los 
gránulos de vitelo y las vacuolas lipídicas sufren coalescencia. Como consecuencia de 
todos estos fenómenos, el ovocito adquiere un aspecto translúcido. Previo a la 
ovulación, las conexiones microvellosas entre el oocito y las células de la granulosa se 
rompen, una serie de enzimas digieren la capa folicular y la contracción del folículo 
permite la liberación del ovocito. Por lo tanto, la ovulación es la liberación del ovocito al 
lumen del ovario, y supone la separación del óvulo de la envuelta folicular.  
 






   La fase de atresia supone la degeneración y absorción de los ovocitos en 
cualquiera de las fases de su desarrollo. La atresia es un proceso que ocurre de forma 
natural en el ovario, aunque también puede estar provocado o amplificado por estrés 
ambiental o por deficiencias hormonales. 
 
   Se trata de un fenómeno fisiológico en el ovario de animales vertebrados bajo 
condiciones naturales y experimentales (Saidapur, 1978), aunque se da en un bajo 
porcentaje de folículos. Este mecanismo es un proceso muy regulado y esencial para 
el mantenimiento de la  homeostasis ovárica; en peces se ve generalmente al final de 
cada ciclo reproductivo (Krysko et al., 2008). En los folículos atrésicos el contenido 
celular se reabsorbe y las células foliculares se colapsan, formándose una masa 
celular que terminará por desaparecer del ovario.  
 
En relación a su presentación, los folículos atrésicos es más común que se 
produzcan en folículos que se encuentran en la última fase vitelogénica o en la fase 
correspondiente a la maduración /ovulación y, aunque de forma más improbable, 
también pueden afectar a folículos no maduros que se encuentren en las primeras 
fases de división y crecimiento (OECD, 2009).  
 
   La formación del ovario de los peces varía en general con el de los 
mamíferos en la constitución de los ovocitos, sin embargo, para su exposición, son 
numerosos los autores que plantean las diferentes fases en cinco folículos ováricos: 
 
- Primordiales (estado de crecimiento primario) 





- En crecimiento (fase de vitelogénesis) 
- Maduros (fase de maduración del ovocito) 
            -     Atrésicos (fase de atresia). 
 














                                                               






Para el presente estudio se utilizaron 120 zebrafish (Danio rerio) hembras, de 
unas 16 semanas de edad, con un peso medio de 0,568±0,139 gramos y una longitud 
media de 4,173±0,239 centímetros, en buen estado de salud y libres de 
malformaciones.  
 




El procedimiento experimental se realizó en el Servicio Centralizado de Animales 
de Experimentación de la Universidad de Córdoba, centro registrado como 
establecimiento de cría, suministrador y usuario de animales de experimentación y 
otros fines científicos cumpliendo con el Real Decreto 199/2005 de 20 septiembre y 
siguiendo en todo momento las directrices del Real Decreto 1201/2005 de 10 de 
octubre sobre protección de los animales utilizados para experimentación y otros fines 
científicos, así como la Directiva 2010/63/UE del Parlamento Europeo y del Consejo, 
de 22 de septiembre de 2010, relativa a la protección de los animales utilizados para 
fines científicos. 
 
Previamente a la experiencia, los peces se sometieron durante 2 semanas a un 
periodo de aclimatación en condiciones idénticas a las que posteriormente utilizaremos 
en nuestra experiencia (pH: 7-8; temperatura del agua: 26±1º C; dureza: 50-250 mg 
CaCO3). El fotoperiodo utilizado para los peces fue de 16 horas luz: 8 horas oscuridad. 
Durante toda su estancia los animales fueron alimentados 2 veces al día, por la 
mañana y por la tarde (Supervit® minigranulado compuesto de: pescado y 
subproductos de pescado, cereales, extractos de proteínas vegetales, moluscos y 
crustáceos, carnes y subproductos animales, levaduras, subproductos de origen 
vegetal, algas, aceites y grasas, sustancias minerales, vitamina A6 500 IU/kg, vitamina 
E 190 mg/kg, proteína bruta 48%, materias grasas brutas 8,5%, celulosa bruta 3,5%, 
cenizas brutas 10,5% y humedad 8%). 
 
Antes del inicio de la experiencia, los peces fueron separados por sexos, el 
sexaje se realizó mediante las características fenotípicas específicas. El zebrafish  
hembra posee un abdomen más abultado y redondeado y carece de un tinte rojizo a lo largo de 
 










Una vez realizado el sexaje, los animales se introdujeron al azar en acuarios de 
25 litros en 5 grupos 12 y 12 hembras a diferentes concentraciones de dioxina, grupo 
control, 1, 10, 100 y 1000 µg/l (tabla 4). Las condiciones a las que se encontraba el 
agua de estos acuarios era la misma a la utilizada en el periodo de aclimatación, para 
evitar cualquier tipo de estrés o cambio de comportamiento.  
 
 
La dioxina (Sigma Aldrich®, St. Luis, EE.UU.) se les administró a los animales 
disuelto en el agua, durante 14 días siguiendo las directrices de la OECD  
(Organización para la Cooperación y el Desarrollo Económico) número 204: "Fish, 
Prolonged Toxicity Test: 14-day Study" a través de un flujo continuo regulado por 
bombas peristálticas programadas (GHL® EL09819) que renovaban a intervalos 
regulares de tiempo (10-12 renovaciones/día) la solución formada por la dioxina y el 
agua.  Distribución de los peces en los acuarios. 




                                  
                                
Los acuarios contaban en su interior con un filtro interno (Eheim modelo Pick Up 
2006-02®) que mediante un motor, aspiraba el agua y la transportaba a través de una 
esponja filtrante, para a continuación el agua limpia volver a ser conducida al interior 
de la pecera a través de un difusor ajustable; además, en cada acuario colocamos un 
termómetro de cristal con ventosa (Ica ka 21®), para controlar la temperatura, y un 
aireador (Sonic silent powerful 9905®) que consistió en un sistema que producía 
burbujas por medio de un motor, que distribuye de manera uniforme el oxígeno, 
mejorando la captación de éste por parte de los peces y facilitándoles el intercambio 
gaseoso (figura 11). 
                          
 
ACUARIO DOSIS BPA NºHEMBRAS Nº HEMBRAS TOTAL 
1 CONTROL 12 12 24 
2 1µg/l D 12 12 24 
3 10 µg/l D 12 12 24 
4 100 µg/l D 12 12 24 
5 1000 µg/l D 12 12 24 





                             
 
 
Con el fin de asegurarnos de que las concentraciones de dioxinas no variaban a 
lo largo del experimento, se tomaron diariamente y siempre a la misma hora, muestras 
de los acuarios, las cuales se congelaron para realizar posteriormente la medición de 
los niveles de dioxina en el agua mediante la técnica LC-MS/MS (cromatografía líquida 
acoplada a la espectrometría de masas). 
 
Después de las 2 semanas de exposición, todos los animales fueron 
eutanasiados según las recomendaciones de FELASA (Federación de Asociaciones 
Europeas de las Ciencias del Animal de Laboratorio), con una solución del anestésico 
MS-222® (tricaína metano sulfonato, CAS: 886-86-2) a una concentración de 100-500 
Acuario de peces con el filtro interno y el aireador. 




mg/l y bicarbonato sódico (NaHCO3 CAS: 144-55-8) a una concentración de 300 mg/l 
para reducir la irritación de las membranas mucosas y el daño tisular que pudiera 
producir el MS-222. Se sexaron, se midió la longitud y se pesaron, e inmediatamente 
se diseccionaron 6 y 6 hembras de las que se extrajeron las gónadas para su estudio 
histopatológico y morfométrico. 
 
El resto de peces, tras el sacrificio, fueron macerados por lote y por sexo para el 
posterior estudio de la dioxina mediante la técnica LC-MS/MS, y de la VTG mediante 
un kit inmunoenzimático ELISA. El macerado del cuerpo entero de los peces se realizó 
con un homogeneizador (Ribolyser®) a 10.000 G en tubos de 1 ml con bolas de 
cerámica, utilizando una proporción peso del pez: volumen (50 mM Tris-HCl ph 7,4 y 
1% de la proteasa inhibidora (P 8340 Sigma-Aldrich®, MO, USA)) de 1:2. La proteasa 
inhibidora fue utilizada sólo en el caso de la determinación de VTG y no en la 
determinación de BPA, para evitar la degradación de esta proteína. Para la 
determinación de la VTG, el homogeneizado fue centrifugado en la centrífuga 
(Eppendorf Microfuge 5404®) durante 20 segundos, a 3.500 revoluciones por minuto, 
recogiendo posteriormente el sobrenadante en tubos eppendorf. Tanto para la 
determinación del dioxina como para la determinación de VTG, las muestras 




                    El análisis de las dioxinas se llevó a cabo sobre las muestras del cuerpo 
entero de los zebrafish, que fueron descongeladas previamente a realizar 
determinación de los niveles de dioxinas. Paralelamente a las muestras y para cada 
lote se preparó:  







    -  Blanco de reactivos: compuestos por 0,5 ml de H2O ultrapura (mili      
       Q), 6 ml de ácido nítrico y 1 ml de H2O2. 
 
                 -  Muestras a analizar: se tomó 1 gramo de pez homogenizado. 
 
                 -  Muestra adicionada a 5 ppb: Se tomó 1 gramo de una muestra   
                    Control negativa y se añadieron 50  μl de la solución de 0,1 ppm de  
                    Dioxina. Muestra adicionada a nivel de 5 ppb. 
 
                 -  Muestra adicionada a 10 ppb: Se tomó 1 gramo de una muestra  
                    Control negativa y se añadieronn 10  μl de la solución de 1 ppm de  
                    Dioxina. Muestra adicionada a nivel de 10 ppb. 
 
                 -  Muestra adicionada a 25 ppb: Se tomó 1 gramo de una muestra   
                    Control negativa y se añadieron 25  μl de la solución de 1 ppm de   
                    Dioxina. Muestra adicionada a nivel de 25 ppb. 
 
                 -  Muestra adicionada a 50 ppb: Se tomó 1 gramo de una muestra   
                    Control negativa y se añadieron 50  μl de la solución de 1 ppm de  
                    Dioxina. Muestra adicionada a nivel de 50 ppb. 
 
                 -  Añadir a todos los puntos de la serie de trabajo 25 μl de la    
                    solución de 1 p.p.m. de dioxina. 
 




Una vez preparados el blanco y las muestras adicionadas podemos distinguir tres 
etapas en la realización de la detección del dioxina: extracción, purificación y 
detección. 
 
       a)     Extracción 
                        -  Añadimos 100  μl  de tampón acetato sódico 2M  pH 4,8 y 25 μl  
                           de β-glucuronidasa a cada una de las muestras y elementos de la   
                           serie de trabajo. 
 
                        -  Incubamos en estufa a 40 ± 5ºC durante al menos 150 minutos. 
 
                        -  Enfriar, añadir 2 ml de agua reactiva tipo I, agitar y centrifugar   a   
                           3000 rpm durante 10  minutos. 
 
                        -  Tomar el sobrenadante. 
 
                     b)   Purificación 
    -  Activar el cartucho de extracción en fase sólida de Oasis HLB    
       con 3 ml de  metanol  y 3 ml de agua calidad reactiva tipo I. 
 
    -  Pasar la muestra  (sobrenadante) por el cartucho. 
 
    -  Lavar el cartucho con 3 ml de de la solución de (2% de ácido         
       fórmico en agua) 50 %/metanol 50 %. 
 
    -  Reequilibrar con 3 ml  x 2 de agua calidad reactiva tipo I. 
 
    -  Lavar con 3 ml de la solución (4% de hidróxido amónico) 90   




       %/ metanol 10 %. 
 
    -  Pasar 6 ml de agua calidad reactiva tipo I (3 ml x 2). 
 
    -  Secar bien con N2 para eliminar el agua. 
 
    -  Acondicionar el cartucho bondelut NH2 con 3 ml de metanol (1 x   
       3 ml). 
 
    -  Acoplar los cartuchos oasis hlb reservados con los cartuchos    
  isolute ya acondicionados (hlb sobre isolute). 
 
    -  Eluir con 3 ml de metanol (1ml x 3). 
 
    -  Evaporar los 3 ml de metanol  en el TurboVap y llevar a   
       sequedad a 48 ± 5 º C. 
 
    -  Disolver el residuo de evaporación con 200 microlitros de     
       acetonitrilo/agua (10/90) y filtrar a través del filtro de 0.45 μm y       
       transferirlo a viales. 
 
  c)   Detección por LC-MS/MS 
 
        El sistema cromatográfico, debe ser capaz de visualizar la   
        solución patrón de 50 ppb con una relación señal/ruido ≥ 3 para   
        la transición.  
 
-    Condiciones instrumentales 




                Cromatógrafo líquido: 
                                                    1)   Temperatura del horno de columna: 40 º C. 
2) Flujo: 0,2 ml/min. 
3) Volumen de inyección: 20 μl. 
4) Fase móvil: Gradiente. 
 
   
Tiempo % A % B 
0,00 90 10 
0,40 90 10 
5,00 50 50 
13,00 50 50 
14,00 20 80 
18,00 20 80 
18,01 90 10 
21 90 10 
 
 
         Condiciones del espectrómetro de masas: 
5) Ionización negativa. 
6) Detector 1400 V. 
7) Gas de secado: 350 º C. 
8) Presión del gas de secado: 30 psi. 
9) Presión del CID: 2-2,1 psi. 
10) Housing: 60 º C. 
11) Manifold: 42 º C. 
12) Método de MS-MS: Se trabaja en modo MRM en un 
sólo segmento en las siguientes condiciones: 









    
       
Se realizó una curva de calibrado correspondiente a 5, 10, 25, 50     
            ppb. La ecuación de la curva es y=ax+b. Siendo: 
     X= Concentración (ppb) del bisfenol manteniendo fija la     
     concentración de bisfenol-d16. 
     Y= Relación entre el área del bisfenol correspondiente a la       
     transición 227>132, y el bisfenol-d16 correspondiente a la     
     transición 241>142. 
 
      La concentración final en la muestra en el caso de dos o más  replicados será  
la media de la concentración de  los replicados debiendo tener un C.V. ≤ 2 x 32    
%.  La concentración obtenida en la muestra, deberá estar dentro de los     
márgenes de la curva de calibrado. 
 
  
           El análisis de la dioxina en el agua, se llevó a cabo sobre muestras 
de 20 ml de agua recogidas diariamente de los acuarios en los que se 
encontraban los peces. Las muestras se mantuvieron en congelación hasta 









-     108 V 227 > 132 24.0 Volts 
- 108 V 227 > 211 18.0 Volts 
dioxina– d16 
- 112 V 241 > 142 26.5 Volts 
- 112 V 241 > 222 20.0 Volts 




          Se utilizaron diversos reactivos, patrones químicos así como material 
de referencia. Paralelamente, se prepararon unas muestras adicionadas 
según se describe a continuación. Se prepararon en tubos eppendorf y se 
pasaron a los viales de microinyección del cromatógrafo.  
 
                                  -    Muestras a analizar: se tomaron 940 µl de agua + 10 µl   
                                       de amoniaco al 0,1 % en agua. 
 
                                  -    Muestra adicionada a 1 ppb: Se tomaron 940 µl   
                                       amoniaco al 0,1 % en agua y se añadieron 10 μl de la   
                                       solución de 0,1 ppm de dioxina. Muestra adicionada a   
                                       nivel de 1 ppb. 
 
                                  -    Muestra adicionada a 10 ppb: Se tomaron 850 µl de   
                                       amoniaco al 0,1 % en agua y se añadieron 100 μl de la  
                                       solución de 0,1 ppm de bisfenol. Muestra adicionada a   
                                       nivel de 10 ppb. 
 
                                  -    Muestra adicionada a 25 ppb: Se tomaron 700 µl  
                                       amoniaco al 0,1 % en agua y se añadieron 250 μl de la  
                                       solución de 0,1 ppm de dioxinas. Muestra adicionada a    
                                       nivel de 25 ppb. 
                           
                                  -   Muestra adicionada a 50 ppb: Se tomaron 900 µl de     
                                      amoniaco al 0,1 % en agua y se añaden 50  μl de la solución    
                                      de 1 ppm de dioxinas. Muestra adicionada a nivel de 50 ppb. 
 
                                  -   Muestra adicionada a 100 ppb: Se tomaron 850 μl   




                                      amoniaco al 0,1 % en agua y se añadieron 100  μl de la   
                                      solución de 1 ppm de dioxinas. Muestra adicionada a nivel de   
                                     100 ppb. 
 
                                  -   Añadir a todos los puntos de la serie de trabajo 50 μl    
                                      de la solución de 1 p.p.m. de dioxinas-d16 
 
 
                  La fase de detección por medio de la técnica LC-MS/MS es similar a la    
           realizada  para la detección de las dioxinas en las muestras del homogeneizado 
de los   




Para determinar cuantitativamente la VTG se utilizó un ensayo inmunoenzimático 
ELISA (zebrafish vitellogenin kit ELISA® número V01008402, laboratorios Biosense, en 
Bergen, Noruega) específico para el zebrafish. Este ELISA está optimizado para el 
análisis de las muestras del homogeneizado del cuerpo entero, aunque también puede 
utilizarse en otros tipos de muestra como el plasma sanguíneo.  
 
Para la realización de la determinación de la VTG, previamente se 
descongelaron los tubos eppendorf que estaban a -80º C y, que contenían el 
sobrenadante procedente del macerado de los peces que habíamos realizado tras el 
sacrificio. Debido a la inestabilidad de la molécula de VTG, durante toda la realización  
 




de la técnica ELISA, tanto las muestras de homogeneizado de los peces como la VTG 
patrón, estuvieron mantenidas en hielo picado. 
 
    
 
 En la determinación de la VTG se utilizó: 
 
A) Una microplaca pretratada de 96 pocillos 
B) 2 tabletas de PBS (fosfato buffer salino) 
C) 1 tableta de PBS/Tween 
D) 2 gramos de suero bovino de albúmina (BSA)  
E) 1 vial que contiene el anticuerpo revelador 
F) 1 vial que contiene el anticuerpo secundario 
G) 1 tableta del sustrato OPD-peroxidasa 
H) 1 vial del patrón de la VTG de zebrafish 
 
 
• Preparación de los buffers/reactivos 
 
En primer lugar se preparó la dilución buffer que contenía PBS (fosfato 
buffer salino) y suero bovino albúmina al 1%, contenidos ambos en el kit, en un 
volumen de 100 ml de agua, y permaneciendo almacenado en refrigeración 
hasta su uso. Después se preparó el buffer lavador (PBS 0,05% Tween-20)  el 








• Preparación de las diluciones de las muestras y los patrones 
 
1)   Se realizó la solución del patrón de VTG, disolviendo el contenido de 
un vial de VTG patrón de zebrafish en un volumen de 1 ml de la dilución buffer 
(solución stock). Posteriormente se realizaron por duplicado una serie de 
diluciones para así poder establecer la recta patrón. Se preparó la primera 
dilución de la recta patrón diluyendo 50 µl de la solución stock en un volumen 
apropiado de dilución buffer consiguiéndose así una solución de 125 ng de VTG 
de zebrafish/ml. La serie patrón incluyó 11 diluciones más, hasta finalizar con 
una concentración de 0,12 ng de VTG de zebrafish/ml. 
 
2) Se hicieron las diluciones de las muestras homogeneizadas, tal y como 
recomendaba la técnica ELISA, dado el amplio rango de niveles de VTG 
encontrados en los estudios experimentales, se realizaron tres diluciones 
diferentes de cada muestra. Las diluciones fueron 1: 500 (añadiendo 5 µl de 
muestra y 2495 µl de dilución buffer), 1: 30.000 (añadiendo 10 µl de la dilución 1: 
500 a 590 µl de dilución buffer) y 1: 1.800.000 (añadiendo 10 µl de la dilución 1: 
30.000 a 590 µl de la dilución buffer). 
 




La disposición del control negativo, el patrón de VTG y las muestras en la 
microplaca fue la siguiente: 
 
      
         
 
         







NSB S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 S11 
NSB S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7 S8 S9 S10 S11 
P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 
P1 P2 P3 P4 P5 P6 P1 P2 P3 P1 P2 P3 
P1 P2 P3 P1 P12 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 
P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 
P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 
P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 
 Disposición del control, el patrón y las muestras en las microplaca. 
 NSB: Control  S1-S11: Diluciones patrones 1-11 (0,12-125 ng/ml VTG)      
                   
 







   La adición de las alícuotas en la placa se realizó añadiendo 100 µl de la 
dilución buffer a los dos pocillos control (NSB), 100 µl por duplicado de cada 
dilución del patrón de VTG de zebrafish, 100 µl por duplicado de cada dilución 
de las muestras, después se incubó la placa en la oscuridad a temperatura 
ambiente durante 1 hora. 
 
 
• Incubación del anticuerpo revelador 
 
Se realizó una dilución 1: 350 del anticuerpo revelador, añadiendo 31 µl 
a 11 ml de la dilución buffer. A continuación, lavamos la placa 3 veces 
consecutivas utilizando en cada lavado 100 µl de la dilución buffer, la cual 
habíamos preparado al comienzo de la técnica, utilizando para ello un lavador 
de microplacas (Dynex ultra wash plus®, figura 12). Por último, se añadió 100 µl 
de la dilución del anticuerpo revelador a todos los pocillos, tras lo cual se 
incubó la placa en la oscuridad a temperatura ambiente durante 1 hora. 
 













    
 
 
                                                    
 
• Incubación del anticuerpo secundario 
 
Se realizó una dilución 1: 2.000 del anticuerpo secundario añadiendo 6 
µl a 12 ml de dilución buffer. Se lavó de nuevo la placa con 300 µl de buffer de 
lavado. Se añadieron 100 µl de la dilución del anticuerpo secundario a todos los 
pocillos, volviendo a incubar la placa en la oscuridad a temperatura ambiente 
durante 1 hora. 
       . Lavador de microplacas. 




• Visualización de la placa 
 
Finalmente, para terminar la técnica, se preparó la solución sustrato 
(OPD-peroxidasa®), contenida en el kit. Lavamos la placa 5 veces consecutivas 
utilizando en cada lavado 100 µl de la dilución buffer. A continuación, añadimos 
100 µl de la solución sustrato a todos los pocillos e incubamos en la oscuridad 
a temperatura ambiente durante 30 minutos. Finalmente, añadimos 50 µl de 
ácido sulfúrico en todos los pocillos para detener la reacción, y tras 5 minutos 
de incubación leímos la absorbancia a 492 nm en el lector de microplacas 













Lector de microplacas. 
 







El lector de microplacas nos dio un valor de absorbancia por cada pocillo de la 
placa, y estos valores son los que, posteriormente, utilizamos para realizar los 
siguientes cálculos: 
 
• Preparación de la recta patrón 
 
Para determinar el rango de absorbancias con el que íbamos a realizar 
la recta patrón, tuvimos en cuenta que: 
b) El coeficiente de correlación (R2) de nuestra recta de regresión 
debía ser siempre mayor de 0,990. Si el valor de (R2) era menor de 
0,990, excluímos los puntos que se salían de la recta, hasta 
obtener un valor de (R2) superior a 0,990. 
c) Los puntos que se desviaban claramente de la recta de regresión, 
no se incluyeron, incluso si el valor de (R2) estaba por encima de 
0,990. 
d) Los puntos con valores de absorbancia que se encontraron por 









• Cálculo de las concentraciones de VTG en las muestras 
 
Para calcular las concentraciones de VTG, sólo tomamos las diluciones 
con valores de absorbancia que entraban dentro de nuestro rango de 
trabajo de la recta patrón. Si más de una dilución de una misma muestra 
cumpliera este requisito, habría que calcular la media de la absorbancia 
de VTG de cada una y multiplicar por el correspondiente factor de 
dilución. El kit también recomendaba que si la media de todas las 
diluciones de una muestra se salían del rango de trabajo de nuestra 
recta patrón, esa muestra debería ser analizada de nuevo, pero no fue 
nuestro caso, ya que en todas las muestras que analizamos, al menos 
una de las 3 diluciones realizadas entraba dentro de nuestra recta 
patrón.   
Posteriormente aplicamos la fórmula y=ax+b, calculándose los valores 
de las concentraciones que se correspondían con las absorbancias 
seleccionadas, obteniendo así la concentración de VTG de cada 
muestra correspondiente a un acuario expuesto a una determinada 











Estudio histopatológico estructural y ultraestructural 
 
Tras el sacrificio, las gónadas de 3 machos y 3 hembras de cada lote al azar, se 
incluyeron para estudiar la histopatología al microscopio óptico y la morfometría y las 
gónadas de 3 machos y 3 hembras se procesaron para el estudio histopatológico 
 
   Mediante microscopía electrónica y morfométrica. 
 
 
             Microscopio óptico 
 
Las muestras de las gónadas seleccionadas fueron fijadas en 
formaldehído tamponado al 10% a temperatura ambiente, se deshidrataron en 
escala ascendente de etanol y fueron incluidos en parafina. 
 
Las primeras secciones de cada bloque (4 µm) fueron teñidas con 
hematoxilina/eosina para su estudio morfométrico e histopatológico. Los cortes 
fueron observados y fotografiados en un fotomicroscopio Leitz Ortholux. 
 
            Microscopio electrónico 
 
Pequeñas muestras de las gónadas fueron fijadas en glutaldehido al 2% en 
solución 0,1 M de buffer fosfato (pH 7,4) a 4 ºC durante toda la noche y, 
posteriormente refijadas en tetróxido de osmio en solución 0,1 M de buffer fosfato (pH 




7.4) durante 30 minutos. Después de la deshidratación en escala ascendente de 
alcoholes e inclusión en Araldita, los cortes semifinos y ultrafinos se realizaron en un 
ultramicrotomo LKB. Los cortes semifinos se tiñeron con azul de toluidina, mientras 
que en los cortes ultrafinos se realizó doble tinción con acetato de uranilo y citrato de 
plomo. Los cortes para el estudio ultraestructural fueron estudiados y fotografiados en 
un microscopio electrónico de transmisión Philips CM10. 
 
 
   Procedimientos morfométricos y estereológicos 
 
   El estudio cuantitativo se llevó a cabo mediante un sistema de análisis de 
imagen constituído por un microscopio triocular Leitz Ortholux conectado con un 
sistema informático digitalizador de imágenes por medio de una cámara de vídeo 
SONY SSC-C370P®  y utilizando el programa informático Visilog 5®. 
 
Los cortes histológicos de cada espécimen fueron muestreados de forma 
sistemática para seleccionar las imágenes microscópicas que fueron digitalizadas con 
objetivos de 10x (N.A. 0,25) y 40x (N.A. 0,70). En cada sección se capturaron una 
media de 7 campos, lo que teniendo en cuenta el número medio de secciones por 
animal (4), contabilizaron una media de 28 campos capturados por órgano. 
 
 
Estimaciones morfométricas nucleares 
 
Los parámetros morfométricos incluyeron datos sobre el tamaño de los núcleos 
de las poblaciones celulares de interés (figura 16). Las estimaciones se realizaron 
trazando los perfiles de los núcleos a estudiar mediante el cursor del sistema de 




análisis. Los datos morfométricos comprendieron los valores sobre los diámetros 
máximo, mínimo y medio, así como los factores de forma siguientes: 
 
FFELL (diámetro mínimo / diámetro máximo) con los valores de 1,00 para el 





 Análisis estadístico 
 
Los resultados obtenidos se analizaron utilizando el programa estadístico 
Statgraphic (Centurión XVI®), a través de diferentes pruebas estadísticas y gráficas. 
Para ver si existían diferencias significativas entre las medias se usó la prueba- F en la 
tabla ANOVA. Las Pruebas de Múltiples Rangos se utilizaron para comprobar si las 
medias son significativamente diferentes unas de otras, usando el método de LSD de 
Fisher para discriminar entre las medias. Los resultados se expresan como media ± 


















Tras las 2 semanas de exposición a la dioxina, todos los peces presentaban un 
aspecto externo normal, no mostraron variaciones en su tamaño, no se observaron 
cambios en el comportamiento natatorio ni en la ingesta de la comida. No se produjo 
mortalidad en ninguno de los acuarios, de la misma forma que no existieron 
diferencias significativas en los valores medios de peso y longitud de los peces al 






Las concentraciones de dioxina en el agua de los diferentes acuarios se 
mantuvieron prácticamente constantes durante toda la experiencia, con una variación 






Determinación de dioxina en los peces 
 
Los valores de dioxina obtenidos en los peces aparecen recogidas en la tabla 6 




el acuario (µg/l) Nº peces 
Concentración BPA en  
los peces (µg/l) 
CONTROL 6 Nd 
1 µg/l BPA 6 0,0465±0,005 
10 µg/l BPA 6 0,071±0,0152 













En los peces expuestos se obtuvieron valores de dioxina frente al lote control 
en el que no se detectó presencia del mismo. Los valores obtenidos de dioxina en los 
peces están correlacionados con la concentración de dioxina en el agua a la que 
estaban expuestos. La función que mejor los representa es una exponencial cuya 





1000 µg/l BPA 6 29,5617±4,076 
nd: no detectable 
Medias y desviaciones típicas de las diferentes concentraciones de dioxina 






Existe una correlación entre los niveles de dioxina determinados en los peces, 
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Al realizar la prueba F en la tabla ANOVA, obtenemos un valor de p<0,05, por 
lo tanto existe una diferencia estadísticamente significativa entre las medias con un 
nivel del 95 % de confianza.   
 
Al realizar la comparación múltiple entre los lotes, observamos que no existen 
diferencias significativas al comparar entre ellos los lotes 1, 10 y 100 µg/l de dioxina, 
mientras que sí existen diferencias estadísticamente significativas de cada uno de 
ellos al compararlo con el último lote de estudio (1000 µg/l). Además existieron 






ns: diferencias no significativas al comparar ambos lotes  
*: diferencias significativas al comparar ambos lotes 









Determinación de vitelogenina en los peces 
 
   Al realizar la lectura de la placa en el lector, nos proporcionó una imagen que se 
tradujo en unos valores de absorbancia por pocillo. 
Para realizar el cálculo de las concentraciones de VTG en las muestras, en primer 
lugar tomamos los datos de absorbancia obtenidos de los pocillos S1-S11 de la 
microplaca y calculamos la concentración (tabla 8) para así poder realizar la recta 
patrón del análisis. 
 
 
Concentración de VTG patrón y sus correspondientes valores de absorbancia.   
 Control Lote 1 µg/l Lote 10 µg/l Lote 100 µg/l Lote 1000 µg/l 
Control  * * * * 
Lote 1 µg/l *  ns ns * 
Lote 10 µg/l * ns  ns * 
Lote 100 µg/l * ns ns  * 






Las concentraciones obtenidas de VTG de las muestras de peces, se 
obtuvieron tomando los valores de las absorbancias de la microplaca que se hallaron 
mediante la ecuación que aparece en la recta patrón y=0,0562x-0,0033, donde y=valor 
de absorbancia; x= concentración de VTG (ng/g), aplicando ésta obtuvimos los valores 
de concentración de VTG en las muestras de peces según sexo y concentración de 
dioxina a la que habían sido expuesto. 
ABSORBANCIA 
3,196 3,002 1,755 0,873 0,434 0,224 0,1 0,051 0,027 0,008 0,04 
125 62,5 31,3 15,6 7,81 3,91 1,95 0,98 0,49 0,24 0,12 
CONCENTRACIÓN VTG PATRÓN (ng/g) 
Representación de la recta de regresión patrón (concentración vs absorbancia). 
 





























 CONCENTRACIÓN VTG (ng/g) 
LOTE HEMBRAS 1 HEMBRAS 2 
Control 446,42 21.133,93 
1 µg/l BPA 1.875,00 4.676.785,60 
10 µg/l BPA 5.892,85 8.308.928,50 
100 µg/l BPA 755.357,04 9.321.428,50 
1000 µg/l BPA 1.189.285,60 11.925.000,00 
Concentración de VTG (ng/g) según sexo del pez en función de la concentración  de dioxina 


























 Estudio histopatológico y morfométrico 
 
   En las observaciones macroscópicas de los ovarios realizadas en la 
necropsia de los peces, se aprecia un aspecto aparentemente normal de estas, tanto 











      
Lote control. 
   Se trata de un órgano hueco, que presenta una cavidad central o luz, cuyo 
tamaño varía según la fase del ciclo ovárico. El ovario está formado por un tejido de 
soporte o estroma ovárico y células de diversos tipos, recubierto de una membrana 
serosa peritoneal que constituye el epitelio germinal y en cuyo tejido conjuntivo laxo 
aparecen vasos sanguíneos y terminales nerviosos, así como tejido adiposo.  
 
   Bajo la capa serosa se encuentra la túnica albugínea formada por tejido 
conjuntivo denso, y un manto muscular liso constituido por dos capas, una externa 
longitudinal y una interna más gruesa y circular. De esta capa muscular parten haces 
de tejido conjuntivo laxo, que se entremezclan con fibras musculares lisas hacia el 
interior de ovario, separando las diferentes lamelas ováricas. Las lamelas ováricas son 
pliegues del estroma que se proyectan hacia la luz del ovario, recubiertas por un 
epitelio simple plano. 
 
El parénquima del ovario correspondiente al grupo control, estudiados al 
microscopio óptico y electrónico, muestra imágenes de un amplio desarrollo de sus 
folículos, exhibiendo una distribución correcta de todos sus elementos. En este grupo 
control, el intersticio mostró las imágenes típicas de este componente tisular en la 








 Folículos primordiales. 
 
 El folículo primordial es la primera fase de la evolución folicular del 
ovocito y está integrado por el ovocito recubierto por una capa única de células 
foliculares planas, que establecen un epitelio simple plano rodeado por una nítida 
membrana basal.  
 
            El ovocito integrante del folículo primordial tiene un núcleo esférico, 
vesiculoso y de gran tamaño, de situación excéntrica con respecto al citoplasma y un 
nucleolo muy desarrollado. El citoplasma de los ovocitos tiene una basofilia muy 
intensa, que al electrónico muestra una imagen de una fortísima densidad electrónica. 
 
         Los ovocitos tienen un citoplasma homogéneo y muy basófilo. 
Destacamos los núcleos, que poseen un gran tamaño, ocupando la mayor parte del 
citoplasma, apreciandose unos nucleolos patentes. La densidad electrónica disminuye, 
destacándose los numerosos nucléolos pequeños y de alta densidad- 
 
Folículos en transformación 
 
   El paso de un folículo primordial a un folículo en transformación, implica una 
serie de cambios en el ovocito, en el epitelio folicular y en el tejido conectivo que lo 
rodea. El inicio del desarrollo viene marcado por un notable aumento en el tamaño del 
ovocito en relación a los folículos primordiales, ya que está comenzando un periodo de 





transformación de las células epiteliales foliculares desde su forma plana a células 
cúbicas. 
 
   También se producen otra serie de cambios. En las zonas periféricas del 
citoplasma del ovocito, aparecen las vesículas vitelinas, lo que hace que el núcleo se 
comprima en la zona central, éste es de un tamaño aún más evidente que en los 
folículos primordiales, tiene los contornos ondulados y posee una cromatina 
homogénea y de menor basofilia que el citoplasma. El número y tamaño de los 
nucleolos se incrementa, aumentado su basofilia y situándose en la periferia del 
núcleo (estado perinucleolar).  
 
Las vesículas vitelinas, que eran escasas en los folículos primordiales, 
rápidamente aumentan su número, y como hemos comentado, ocupan todo el 
citoplasma del ovocito. Estas vesículas tienen una morfología de esférica a oval. Se 
constituyen por una membrana envolvente nítida y un contenido homogéneo y de 
escasa acidofilia y densidad electrónica.  
 
Los ovocitos muestran una envuelta externa, homogénea y acidófila, 
denominada zona pelúcida. En esta fase dicha membrana está en formación, por lo 
que es estrecha e irregular. La pared folicular, que tiene dos capas, está separada 
del ovocito por la zona pelúcida. 
 
Los folículos primordiales se integran en las zonas interiores del parénquima 






Folículos en crecimiento 
Los folículos en crecimiento están formados por el ovocito rodeado por una 
gruesa membrana pelúcida, formando las células foliculares un epitelio cilíndrico. Se 
localizan en el seno del parénquima ovárico, junto a los folículos primordiales, siendo 
un paso intermedio entre los folículos en transición y los folículos maduros 
 
Los núcleos se mantienen en el centro del ovocito, con los bordes ondulados, 
siendo la cromatina homogénea y de escasa basofilia. En su seno se aprecian 
numerosos nucleolos que se disponen preferentemente en la periferia del núcleo, 
aunque también los encontramos en el resto del núcleo. Morfológicamente son 
esféricos, muy basófilos y electrodensos, y tienen una oquedad en el centro. 
 
 
   La membrana pelúcida rodea totalmente al ovocito. Es muy gruesa y 
homogénea, con una acidofilia y densidad electronica manifiestas. El epitelio 
envolvente está formado por escasas capas, pero se destaca por estar formado por un 




   Los folículos maduros están constituidos por ovocitos muy transformados en 






Estos folículos poseen una fina envuelta de células planas. Se disponen por 
todo el ovario, ocupando la mayor parte del mismo, y representan a los ovocitos que 
en la fase final serán liberados al exterior. En ellos podemos destacar sobre todo el 
citoplasma, ya que en estos folículos se produce un enmascaramiento del núcleo.      
El citoplasma está muy bien desarrollado, es de unas grandes proporciones y está 
ocupado prácticamente en su totalidad por grandes gránulos de vitelo y por vacuolas 
lipídicas. 
 
La capa pelúcida se mantiene, si bien su grosor ha disminuido notablemente y 
aunque mantiene su acidofilia, el contorno es irregular. La capa de células foliculares 




En esta fase podemos destacar principalmente la fagocitosis e invasión por 
parte de las células foliculares de los restos citoplasmáticos del ovocito, produciéndose 
la atresia y reabsorción de los folículos ováricos con:  
   -   Destrucción del núcleo.  
   -   Plegamiento y disolución de la zona pelúcida. 
   -   Desorganización y licuefacción de las vesículas vitelinas. 







    
 En esta fase de atresia podemos encontrar los centros melanomacrofágicos, 
cuya presencia se relaciona con la degradación final de los folículos atrésicos. 
 
Lote 1 µg/l. 
 
   En este grupo de estudio encontramos todos los folículos que previamente 
habíamos descrito en el grupo control: folículos primordiales, folículos en 
transformación, folículos en crecimiento, folículos maduros y  folículos en atresia. 
Todos ellos mantienen la composición y el tipo de células de revestimiento. 
 
      Los folículos primordiales mantienen una fuerte basofilia y densidad 
electronica en los ovocitos, y como diferencias en relación al grupo control sólo 
tenemos que mencionar la existencia de ciertas vacuolizaciones en la zona periférica 
del ovocito. Este tipo de folículo sigue representando el estrato germinal del ovario.  
 
      Los folículos en transformación, en comparación al lote control, no muestran 
signos evidentes de lesión, sólo ciertas vacuolizaciones junto al inicio de formación de 
la zona pelúcida. 
 
      En los folículos en crecimiento, aparecen principalmente numerosas vesículas 






      Los folículos maduros son muy numerosos y mantienen su morfología normal, 
destacándose las numerosas vesículas de vitelo y sobre todo las gotas lipídicas. 




Lote 10 µg/l. 
 
         Como en el caso anterior, en el segundo grupo de exposición también se 
aprecian con toda nitidez todos los folículos ováricos comentados en el grupo control: 
folículos primordiales, folículos en transformación, folículos en crecimiento, folículos 
maduros y también folículos en atresia. 
 Los folículos primordiales realizan la función de estratos germinales, ya que 
tras su activación formarán el resto de folículos. Se disponen dispersos por todo el 
ovario y se destaca la fuerte basofilia de su ovocito. 
 
   Los folículos en transformación, están formados por los ovocitos y las 
envueltas de células foliculares. Los núcleos del ovocito tienen numerosos nucleolos, 
un citoplasma basófilo y se puede destacar la presencia de vesículas de vitelo 






   Los folículos en crecimiento, muestran una membrana pelúcida muy 
desarrollada, homogénea y acidófila con abundantes vesículas de vitelos y gotas 
lipídicas. 
 
   Los folículos maduros actúan como almacenamiento de vesículas vitelinas y 
gotas de grasa, con una membrana pelúcida nítida y algo delgada. En ellos no se 
aprecia el núcleo del ovocito. 
    
   Por último, destacar los folículos atrésicos, con una destrucción parcial de 
todos sus componentes granulares. 
 
         Lote 100 µg/l. 
 
  Como en el caso anterior, en el tercer grupo se aprecian con toda nitidez los 
diferentes tipos de folículos ováricos ya comentados: folículos primordiales, folículos 
en transformación, folículos en crecimiento, folículos maduros y también folículos en 
atresia, predominando sobre todo las fases más maduras. 
 
   Los folículos primordiales, mantienen su composición y podemos destacar 







     Los folículos en transformación tienen los mismos componentes. También 
podemos apreciar numerosas vesículas en formación. 
 
     En los folículos en crecimiento son muy numerosas tanto las vesículas como 
las gotas lipídicas. En ellos podemos destacar que el núcleo presenta los bordes 
anfractuosos. 
 
                Los folículos maduros presentan abundante contenido vesicular, con una 
disminución del grosor de la membrana pelúcida. 
 
    Son muy numerosos los folículos atrésicos, con desintegración de sus 
componentes. La atresia incide sobre todos los folículos ováricos. 
 
Lote 1000 µg/l.  
 
         De la misma forma que en los grupos anteriores, en éste último también se 
aprecian con nitidez todos los tipos de folículos ováricos.  
 
     Los folículos primordiales mantienen la morfología normal, con la presencia 






     Los folículos en transformación, presentan la vacuolización del citoplasma, 
aunque mantienen las vesículas. El núcleo tiene los bordes contorneados y muestra 
abundantes nucleolos. 
 
Tanto los folículos en crecimiento como los maduros presentan un gran 
desarrollo, con abundantes estructuras granulares, destacando su núcleo basófilo con 
abundantes gránulos y gotas lipídicas. 
 
     En este último grupo de estudio son muy numerosos los folículos atrésicos, 
con degradación de todos los componentes de los folículos ováricos. 
   
 
 En este lote también podemos destacar una fibrosis intersticial caracterizada 
por la presencia de tejido conectivo fibroso en el interior del estroma ovárico, además 
de infiltraciones granulomatosas.Mediante el estudio morfométrico observamos un 
incremento en el porcentaje de folículos atrésicos a medida que aumentamos las 




       Lotes Control Lote 1µg/l Lote 10µg/l Lote 100µg/l Lote 1000µg/l 
% Folículos 
atrésicos 















      
          Porcentaje de folículos atrésicos en el ovario de las hembras a  las diferentes   
         Concentraciones de exposición a la dioxina. 









































































































Scheffe Test; Variable: F. primordiales (Ovarios.sta)













G1       {2}
G2       {3}
G3       {4}
G4       {5}
0,839643 0,038900 0,000005 0,018727
0,839643 0,383881 0,000488 0,252095
0,038900 0,383881 0,145603 0,999201
0,000005 0,000488 0,145603 0,241688
0,018727 0,252095 0,999201 0,241688
 
dioxinas concentration (µg/L)  
Control  1  10  100  1000  




























































































































































































Figs. 1 al 8. 
 
Grupos control y 1º. 
 
Se aprecian al microscopio óptico y electrónico, las imágenes de los diferentes tipos 
de folículos 
Barras del microscopio óptico 50 μm  y electrónico 10 μm  
 




Se aprecian al microscopio óptico y electrónico, las imágenes de los diferentes tipos 
de folículos. En todos los folículos ováricos se destacan modificaciones,  y en las 
figuras 15 y 16 se presenta atresia folicular. 













Se aprecian al microscopio óptico y electrónico, las imágenes de los diferentes tipos 
de folículos. En todos los folículos ováricos se destacan graves alteraciones,  y en las 
figuras 23 y 24 se presenta atresia folicular. 








Se aprecian al microscopio óptico y electrónico, las imágenes de los diferentes tipos 
de folículos. En todos los folículos ováricos se destacan graves alteraciones,  y  la 
atresia folicular se destacan en todos los folículos. 





















 Las dioxinas constituyen un grupo de compuestos químicos que son contaminantes 
ambientales persistentes Las dioxinas se encuentran en el medio ambiente de todo el mundo y 
se acumulan en la cadena alimentaría, principalmente en el tejido adiposo de los animales. 
El nombre químico de la dioxina es 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-para-dioxina (TCDD). El 
término «dioxinas» se utiliza a menudo para referirse a una familia de compuestos 
relacionados entre sí desde el punto de vista estructural y químico, constituida por las dibenzo-
para-dioxinas policloradas (PCDD) y los dibenzofuranos policlorados (PCDF). Bajo esa 





poseen propiedades tóxicas similares. Se han identificado unos 419 tipos de compuestos 
relacionados con la dioxina, pero se considera que sólo aproximadamente 30 de ellos poseen 
una toxicidad importante, siendo la TCDD la más tóxica. 
La exposición breve del ser humano a altas concentraciones de dioxinas puede 
causar lesiones cutáneas, tales como acné clórico y manchas oscuras, así como 
alteraciones funcionales hepáticas. La exposición prolongada se ha relacionado con 
alteraciones inmunitarias, del sistema nervioso en desarrollo, del sistema endocrino y de 
la función reproductora. La exposición crónica de los animales a las dioxinas ha 
causado varios tipos de cáncer. El Centro Internacional OMS de Investigaciones sobre 
el Cáncer (CIIC) realizó el 1997 una evaluación de la TCDD. De acuerdo con los datos 
de las investigaciones en animales y los datos epidemiológicos humanos, el CIIC ha 
clasificado la TCDD como «carcinógeno humano». Sin embargo, no afecta al material 
genético, y hay un nivel de exposición por debajo del cual el riesgo de cáncer podría ser 
insignificante. 
Hasta hace unos años, se ha considerado a la dioxina como un débil estrógeno 
medioambiental, debido a que en algunos ensayos, la dioxina resultó de 10.000 a 
100.000 veces menos potente que el estradiol (Welshons et al., 2003), utilizándose 
como afirmación común entre los diversos autores que la dioxina tiene una actividad 
estrogénica débil en sistemas in vivo e in vitro (Snyder et al., 2002). Sin embargo, 
estudios sobre mecanismos moleculares han revelado una variedad de rutas a través 
de las cuales la dioxina puede estimular una respuesta celular a muy bajas dosis 
(Welshons et al., 2006). 
 
Los objetivos de nuestro trabajo han sido evaluar a la dioxina como agente 





través de la evaluación de su cinética tanto en los tejidos animales como en el agua y 
analizando la información obtenida de diferentes biomarcadores como la proteína 
hepática VTG, así como la histopatología y morfometría gonadal.  
 
En nuestro estudio hemos utilizado como modelo experimental al zebrafish, 
una especie de pequeño tamaño, de fácil manejo y bajo coste de mantenimiento, con 
una gran fertilidad durante toda la vida reproductiva. Los huevos y embriones son 
transparentes, lo que facilita el estudio del desarrollo de los órganos, y la incidencia de 
productos químicos en los sistemas orgánicos desde las primeras horas de vida, 
además de un genoma diploide similar al de los mamíferos con la ventaja que eso 
conlleva a la hora de realizar estudios genéticos y realizar extrapolaciones al ser 
humano. En la OECD y en otros organismos oficiales, podemos encontrar multitud de 
directrices relacionadas con el análisis de sustancias químicas con potencial 
estrogénico, donde recomiendan el uso del zebrafish como modelo experimental 
(OECD número 204, 210, 212), así como en el anexo I de la Directiva 2010/63/UE del 
Parlamento Europeo y del Consejo, de 22 de septiembre de 2010, relativa a la 
protección de los animales utilizados para fines científicos. 
 
 
Las concentraciones de la dioxina utilizadas a través de un sistema de flujo 
continuo en el agua de los acuarios, 1, 10, 100 y 1000 µg/l de la dioxina, son muy 
similares a las que utilizaron diferentes autores en diversas especies de peces 
(Lindholst et al., 2000; Sohoni et al., 2001; Tabata et al., 2003; Van den Belt et al., 






En nuestro estudio, encontramos que la dioxina se acumula en los tejidos de 
los peces, detectando unas concentraciones que van aumentando a medida que la 
concentración de la dioxina a la que han sido expuestos los peces es mayor. Nuestros 
valores oscilan desde 0,0465±0,005 µg/l al ser expuestos a 1 µg/l de la dioxina, hasta 
valores de 29,5617±4,076 µg/l a dosis de 1000 µg/l de la dioxina. Estos resultados son 
muy similares a los obtenidos por Mandich et al (2007) en su estudio en carpas, en el 
que utilizando las mismas dosis de la dioxina que nosotros obtuvieron unas 
concentraciones similares, con unos valores de 0,23 ±0,032 µg/l,  1,79±0,68 µg/l y 
24,47±10,15 µg/l, al exponer a las carpas a dosis de 10, 100 y 1000 µg/l 
respectivamente, siendo casi idénticas a las obtenidas en nuestro estudio, en zebrafish 
expuestos a 1000 µg/l de la dioxina; y no llegando a detectar concentración alguna en 
las carpas expuestas a la dosis de 1 µg/l de la dioxina. 
 
Como ya hemos comentado, la VTG es una proteína específica de las hembras 
de vertebrados ovíparos (anfibios, aves, peces y reptiles) durante el ciclo de 
maduración ovárica, bajo el control de regulación endocrina a través del eje 
hipotálamo-pituitaria-gonadal, sintetizada por el hígado en respuesta a la circulación 
de estrógenos endógenos, principalmente el 17β-estradiol. Por ello, un aumento de la 
inducción de VTG en las hembras de peces, así como la simple inducción de VTG en 
los machos, puede originar repercusiones directas sobre la capacidad reproductiva de 
los peces (disminución de la producción de gametos, disminución en el número y 
tamaño de los huevos, fallos en el desove) así como una anormal diferenciación 
sexual en las larvas de los peces (Kime y Nash, 1999) por ello se utiliza como 
biomarcador para medir los efectos estrogénicos de diversos compuestos químicos, 






En nuestros resultados observamos un aumento de la concentración de VTG 
en ambos sexos a medida que incrementamos las concentraciones de la dioxina a las 
que exponemos a los peces, lo que indica una alta correlación entre los valores de 
VTG y la concentración de la dioxina.  
 
En machos hemos detectado una inducción de VTG con respecto al control en  
los peces expuestos a dosis de 1 y 10 µg/l de la dioxina en sólo 2 semanas de 
exposición. Sumpter y Jobling (1995), ya observaron una inducción de VTG al exponer 
a un cultivo de hepatocitos de trucha arco iris a dosis medioambientales de la dioxina 
de 1, 5 y 10 µg/l durante sólo 2 días. En nuestros resultados, una gran inducción de 
VTG sólo la encontramos en machos expuestos a 100 y 1000 µg/l de la dioxina, 
obteniendo unos valores de 755.357,04 ng/g y 1.189.285,60  ng/g de VTG, 
respectivamente. Según la clasificación realizada por Mandich et al (2007), los peces 
que han sido expuestos a estas dos concentraciones serían definidos como 
vitelogénicos (>11.000 ng/g VTG), y muy vitelogénicos (>1.000.000 ng/g VTG) 
respectivamente.  
 
En las hembras, los valores de VTG son muy superiores a los valores de los 
machos en todas las concentraciones de estudio, como cabría esperar, ya que como 
hemos comentado anteriormente, la VTG es una proteína específica de las hembras 
de vertebrados ovíparos. Varios autores han encontrado diferencias entre sexos en 
relación a la exposición de los peces a diferentes compuestos estrogénicos. Así, Kime 
y Nash (1999), expusieron durante 2 semanas a zebrafish adultos a diferentes 
concentraciones de 17-β etinilestradiol (EE2), encontrando que el nivel de inducción 






Aunque los niveles de VTG pudieran ser esperados más altos en las hembras 
que en los machos, al tratar al zebrafish con diversas dosis de EE2, Van den Belt et al 
(2001) no encontraron ninguna diferencia significativa entre ambos sexos, aunque sí 
encontraron diferencias significativas al exponer a ambos sexos del zebrafish a 4-tert-
octilfenol (OP). 
 
En nuestro estudio, en las hembras, al igual que en los machos, encontramos 
un aumento de la inducción de VTG en todas las dosis de estudio con respecto al 
control, aunque sólo en la concentración más alta (1000 µg/l de dioxina), encontramos 
un gran incremento de los niveles de VTG (11.925.000 ng/g de VTG).  
 
Diversos autores han evaluado el efecto estrogénico de la dioxina en diferentes 
especies de peces. Ishibashi et al (2005), expusieron a peces medaka (Oryzias 
latipes) machos a dosis de BPA durante 21 días. La exposición a 1000 µg/l de la 
dioxina provocó un aumentó significativo de las concentraciones de la VTG hepática 
con respecto al grupo control, coincidiendo con nuestros resultados, no así al 
exponerlos a dosis de 250 y 500 µg/l de la dioxina, en donde no encontraron un 
aumento significativo de las concentraciones de VTG en relación a los grupos control. 
 
 Lindholst et al (2000) observaron una inducción significativa de la síntesis de 
VTG en trucha arco iris expuestas a 500 µg/l de la dioxina durante 12 días. Sohoni et 
al (2001) utilizando un rango de dosis de BPA parecidas a las empleadas por nosotros 
aunque con un periodo de exposición mucho mayor, concluyeron que el BPA inducía 
la síntesis de VTG en machos de fathead minnow (Pimephales promelas) a 





días. En medaka, Tabata et al (2003) observaron aumentos marcados en las 
concentraciones de VTG plasmática de los machos después de 5 semanas de 
exposición a 1000 µg/l de la dioxina.  
 
Mandich et al (2007) en su estudio con la dioxina en carpas, encontraron 
valores de VTG similares a los nuestros al exponer a los peces a dosis de 1 y 10 µg/l 
de la dioxina, en cambio, observaron unos valores superiores de VTG en las carpas 
expuestas a las concentraciones de 100 y 1000 µg/l de la dioxina, partiendo de unos 
valores de VTG similares a los nuestros en los peces control.  
 
En relación a estas diferencias entre especies, Van den Belt et al (2003), en su 
estudio comparativo entre machos de zebrafish y de trucha arco iris, expusieron a 
ambos a la acción de un compuesto estrogénico como es el OP durante 3 semanas, 
observando una inducción de VTG en trucha arco iris a concentraciones de 30 µg/l, 
mientras que los zebrafish macho son al menos 3 veces menos sensibles que las 
truchas arco iris, puesto que encontraron una respuesta significativa de VTG en trucha 
a un nivel de exposición de 30 µg/l de OP, mientras que para el zebrafish un nivel de 
exposición de 100 µg/l, la máxima dosis de OP a la que expuso a los peces, fue 
insuficiente para inducir la VTG. Lindholst et al (2003), estudiaron estos datos 
comparativos entre ambas especies observados por Van den Belt et al (2003), 
concluyendo que estas diferencias podían ser debidas a un metabolismo hepático más 
rápido, y por lo tanto, más efectivo en el zebrafish en comparación a la trucha arco iris. 
 
Orn et al (2006) realizaron una comparación entre el zebrafish y el pez medaka 





con los grupos control, la concentración de VTG media era perceptiblemente más alta 
en el zebrafish, después de la exposición a 10 ng/l de EE2, mientras que no se registró 
ningún aumento en medaka. La concentración media de VTG en zebrafish expuesto a 
10 ng/l de EE2 era de 4.900 µg/g y en el pez medaka de 2,5 µg/g. La exposición del 
zebrafish a 100 ng/l EE2 dio lugar a la mortalidad del 100% de los peces, mientras que 
en el pez medaka ésta concentración causó un aumento significativo de VTG, con una 
concentración media de VTG de 1.400.000 ng/g. Por lo tanto en este estudio, el 
zebrafish presentó una sensibilidad mucho mayor que en medaka para producir VTG 
tras la exposición a 10 ng/l de EE2 durante 3 semanas.  
 
Además de la dioxina, existen multitud de estudios en el zebrafish y en otras 
especies de peces relacionados con compuestos químicos con posible capacidad 
estrogénica. 
 
Van den Belt et al (2001) expusieron a zebrafish machos y hembras, a la 
acción del EE2, a dosis de 5, 10 y 25 ng/l durante 3 semanas. Ya a la concentración 
más baja, se produjo una inducción de la VTG plasmática en los zebrafish macho con 
respecto al control, y el aumento de la concentración a 10 ng/l EE2 se tradujo en una 
máxima respuesta de inducción de VTG, superior a la encontrada al exponer a los 
peces a una dosis de 25 ng/l de EE2. En las hembras la máxima inducción de VTG 
también se produjo al exponerlas a una dosis de 10 ng/l EE2. Orn et al (2003) 
encontraron una inducción significativa de VTG en el zebrafish al exponerlo a dosis de 
10 ng/l de EE2. Rose et al (2002) utilizando dosis más bajas, encontraron una 
inducción significativa de los valores de VTG en el homogeneizado del cuerpo entero 






En relación al 17β-estradiol (E2), un esteroide natural, Rose et al (2002), 
expusieron al zebrafish a diversas dosis de E2, observando una inducción significativa 
de VTG en el homogeneizado del cuerpo entero a una dosis de 21,4 ng/l de E2, y 
aumentando estos niveles al exponer a los peces a dosis mayores de E2. Resultados 
muy similares han sido encontrados por Van den Belt et al (2003), al exponer a 
zebrafish a dosis de 20 y 100 ng/l de E2, con una inducción significativa de VTG en el 
homogeneizado del cuerpo entero, desde la dosis más pequeña y aumentando estos 
valores al exponerlos a la dosis de 100 ng/l E2. 
 
Otros compuestos ampliamente utilizados en la industria y considerados como 
disruptores endocrinos, son los alquilfenoles polietoxilados, como el OP y el 4-
nonilfenol (NP). Estos alquilfenoles han sido ampliamente estudiados y su actividad 
estrogénica en diversas especies de peces ha sido demostrada por diferentes autores 
(Jobling et al., 1996; Routledge y Sumpter, 1997). Utilizando el zebrafish, Van den Belt 
et al (2003) también observaron un aumento significativo en la inducción de VTG 
plasmática en relación al control al exponer a los peces a una concentración de 500 
µg/l de NP, pero este aumento no fue observado a concentraciones inferiores, de 20 y 
100 µg/l. En cambio, Yang et al (2006) encontraron en el zebrafish un aumento 
significativo de la inducción de VTG a partir de una dosis de 100 µg/l, obteniendo unos 
resultados muy similares a los de nuestro estudio si comparamos las mismas dosis 
aunque utilizando diferentes productos químicos (NP y BPA, respectivamente). 
 
Actualmente encontramos en la literatura muy pocos datos acerca de estudios 
realizados sobre la morfología y estereología relacionados con la espermatogénesis y 









En nuestro estudio hemos incluído como biomarcador la histopatología gonadal 
del zebrafish, ya que está demostrado que esta histopatología gonadal responde con 
una gran sensibilidad a la exposición a compuestos estrogénicos, con alteraciones 
estructurales que se extienden desde la presentación de ovo-testículos, a 
malformaciones en los gametos de machos y hembras, alteraciones en el tejido del 
estroma o un aumento creciente de la presencia de oocitos atrésicos. En 2001, con 
motivo de la 4ª Reunión del Grupo de Trabajo relacionado con los Compuestos 
Disruptores Endocrinos de la OECD, fue comúnmente aceptado que la detección de 
VTG, junto con el aspecto macroscópico de las gónadas y la histopatología, son la 
base del análisis de compuestos estrogénicamente activos (Segner et al., 2003a). 
 
En los ovarios de las hembras, encontramos en los dos primeros lotes (1 y 10 
µg/l de la dioxina) los mismos tipos de folículos que hemos observado en el grupo 
control, todos ellos se observan con nitidez y mantienen la estructura y el tipo de 
células de revestimiento, siendo muy similares al grupo control. En los zebrafish 
expuestos a 100 µg/l de la dioxina encontramos alguna anormalidad en los ovarios, 
como es la vacuolización del citoplasma de los folículos primordiales, los bordes 
anfractuosos del núcleo de los folículos en crecimiento y un aumento en el número de 
folículos atrésicos con respecto a los anteriores grupos. A dosis de 1000 µg/l de BPA 
observamos en todos los tipos de folículos ováricos una degradación de sus 
componentes celulares, donde podemos destacar una fibrosis intersticial caracterizada 
por la presencia de tejido conectivo fibroso en el interior del estroma ovárico, además 





número de folículos atrésicos en relación a los observados en el lote de peces 
expuestos a 100 µg/l de la dioxina.  
 
Mandich et al (2007), en su estudio en carpas expuestas a la dioxina, no 
detectaron alteraciones y sólo en un 10% de las muestras encontraron oocitos en 
atresia en los ovarios de hembras expuestos a las 2 concentraciones inferiores de la 
dioxina (1 y 10 µg/l de la dioxina). A dosis superiores de 100 y 1000 µg/l de BPA, los 
ovarios mostraron alteraciones en el estroma conectivo, granulocitos eosinofílicos e 
incremento de los oocitos atrésicos, alcanzando el 60% de las hembras afectadas en 
las concentraciones más altas. 
 
            En la directriz de la OECD del 2009, encontramos una serie de criterios 
diagnósticos en la histopatología gonadal de hembras en relación al análisis de la 
acción de compuestos potencialmente estrogénicos. Entre los objetivos primarios de 
diagnóstico encontramos el incremento de la atresia folicular como marcador del daño 
histopatológico gonadal por la acción de estos compuestos (OECD, 2009).   
 
Se han descrito diversos factores en peces teleósteos como causantes de un 
aumento de la atresia folicular, tales como hipofisectomía, desnutrición, cambios de 
temperatura y tratamientos con compuestos estrogénicos (Guraya, 1986).  
 
 En nuestro estudio, hemos medido el porcentaje de folículos atrésicos en el 
ovario de las hembras a las diferentes concentraciones de exposición a la dioxina. En 
el control, encontramos un pequeño porcentaje de folículos atrésicos, un 1,8%. Como 





animales vertebrados.  A medida que aumentamos las concentraciones de exposición, 
observamos un incremento en el porcentaje de folículos atrésicos. A las 
concentraciones de 100 y 1000 µg/l de BPA, observamos un gran aumento del 
porcentaje de folículos atrésicos con respecto al control, estando la atresia por encima 
del 10% del total de los folículos ováricos (14,4 y 18,7%, respectivamente), 
coincidiendo los resultados de la concentración más elevada con los datos aportados 
por Wolf et al (2004), que obtuvieron un porcentaje medio anormalmente alto del 18% 
de folículos atrésicos con respecto al control, tras exponer a fathead minnow a una 
dosis alta de 2.780 ng/l de E2. En los fathead minnow hay datos acerca de unos 
porcentajes normales de folículos atrésicos que van desde 1,6% (Mc Cormick et al., 
1989), hasta el 5% ( Miles-Richardson et al., 1999b).  
 
             Varios autores coinciden con nuestros resultados al utilizar diversos 
compuestos estrogénicos a concentraciones similares, Weber et al (2002) expusieron 
a los zebrafish a una concentración de 100 µg/l de NP observando un aumento en el 
porcentaje de folículos atrésicos con respecto al grupo control. Gray et al (1999) 
observaron una alta incidencia de atresia en hembras adultas de pez medaka 
expuestas a 100 µg/l de OP durante 2 meses. Spano et al (2004)  tras exponer a 
goldfish adultos a 100 y 1000 µg/l de atrazina durante 3 semanas observaron una 
mayor proporción de folículos atrésicos en estos lotes de exposición que en el control 
(20 y 25% de los folículos, respectivamente). 
 
Mandich et al (2007), en su estudio en carpas expuestas a la dioxina, 
observaron desde la menor concentración de estudio (1 µg/l de BPA), que un número 
amplio presentaban una organización alterada del espacio interalveolar, con un 





eosinófilicos. En un menor número de testículos, también describió una reducción de 
foliculos. En la dosis de 10 µg/l de la dioxina, la desorganización del espacio intersticial 
era más evidente, el diámetro de algunos foliculos estaba disminuído.  
 
Bottero et al (2005), observaron unas lesiones similares a las encontradas por 
nosotros y por Mandich en los ovarios de carpas adultas al exponerlas durante 14 días 
a diferentes dosis del estrógeno sintético EE2 (1, 4, 16 y 64 ng/l de EE2) mostrando 
estos testículos una clara evidencia de haber sido sometidos a una acción disruptora 
(reducción del número de foliculos, reducción de la media del diámetro.  
 
Rey et al (2009) expusieron a peces Cichlasoma dimerus al OP a unas 
concentraciones de 30, 150 y 300 µg/l durante 60 días. La histología de los gonadas 
reveló progresivos efectos adversos en la estructura ovarica tras la exposición a 
concentraciones de OP. Los ovarios expuestos a 30 µg/l eran similares a los del 
control. En cambio, en los peces expuestos a 150 µg/l de OP, se observaron multitud 
de lesiones, la mayoría similares a las encontradas en nuestro estudio. Los ovarios 
preservaban la estructura folicular pero se observó una incrementada fibrosis 
intersticial. También pudieron identificar gránulos eosinófilicos. El tejido gonadal de  
tratados con 300 µg/l de OP reveló un desorden de la estructura folicular así como una 
ausencia de envueltas. La mayoría de los ovarios aparecían como sacos de tejido 
fibroso intersticial llenos de esperma.  
 
A diferencia de nosotros, los ovarios de hembras tratadas con OP, no difirieron 
histológicamente demasiado de los ovarios control, ni siquiera en las hembras 






 Kinnberg et al (2000) expusieron a peces Xiphophorus maculatus a diferentes 
concentraciones del alquilfenol NP (80, 640, 960 y 1280 µg/l). En los ovarios 
apreciaron un descenso en el número de foliculos, un gran número de gonocitos 
hipertrofiadas sin incluir dentro del epitelio a la que estuvieron expuestos los peces era 
mayor.  
Kinnberg et al (2000) también expusieron a Xiphophorus maculatus a una dosis 
de 96 µg/l de EE2, encontrando efectos sobre la estructura del ovular similar a las 
observadas en los peces expuestos a altas concentraciones de NP. En algunos de los 
ovarios los efectos eran aún más pronunciados.  
Zha et al (2007), al igual que Kinnberg et al (2000) realizaron un estudio donde 
expusieron a diversas dosis de EE2 (0, 1, 5 y 25 ng/l)  y NP (3, 10 y 30 µg/l) durante 
28 días a Gobyociprus rarus. Los ovarios observados en las hembras en las 
exposiciones a 3, 10, y 30 µg/l de NP y 1 y 5 ng/l de EE2 eran similares a los del grupo 
control a los 28 días. Sin embargo, los ovarios estaban seriamente degenerados 
cuando fueron expuestos a 25 ng/l de EE2.  
 
La exposición a compuestos estrogénicamente activos ha dado lugar en 
diversos estudios a un aumento en el tamaño (hipertrofia) de los gonocitos, con o sin 
aumento del número de éstas (Miles-Richardson et al., 1999b; Kinnberg et al., 2000; 
Kinnberg y Toft, 2003; van der Ven et al., 2003). En nuestro estudio hemos medido el 
diámetro medio de las células de los foliculos en los diferentes lotes de zebrafish 
macho expuestos a la dioxina, observando un aumento del diámetro medio de estas 
células a medida que incrementamos la concentración de la dioxina a la que 





(p<0,05) entre los 3 lotes de mayor concentración (10, 100 y 1000 µg/l de BPA) y el 
control.  
 
Miles-Richardson et al (1999b), expusieron a peces fathead minnow a NP a 
concentraciones inferiores a las nuestras (1,1 y 3,4 µg/l), observando un aumento en el 
tamaño de las gonocitos con respecto al control. Estas presentaban un citoplasma 
distendido por la presencia de cuerpos residuales y figuras de mielina, así como una 
proliferación en el número de estas células. Kinnberg et al (2000), expusieron a peces 
Xiphoporus maculatus durante 28 días al NP, a unas concentraciones dentro del rango 
de las utilizadas por nosotros (320 y 960 µg/l de NP), observando un incremento en el 
número de los gonocitos hipertrofiados con respecto al control al exponer a los peces 
a ambas concentraciones. Kinnberg y Toft (2003), al exponer a peces guppy (Poecilia 
reticulata) a concentraciones de 1 µg/l de EE y 900 µg/l de OP, observaron la 
hipertrofia de los gonocitos. van der Ven et al (2003) también pudieron observar la 
hipertrofia de las células de Sertoli en los testículos de zebrafish machos adultos tras 


























- En los estudios realizados fundamentalmente en el grupo control, hemos diferenciado 








- Se produce una acumulación de la dioxina en los tejidos de los peces expuestos 
durante 14 días a concentraciones de 1, 10, 100 y 1000 µg/l en el agua, existiendo una 
correlación entre los niveles de dioxina determinados en los peces, y la concentración 
de dioxina a la que estuvieron expuestos, existiendo diferencias estadísticamente 
significativas al comparar el último lote de estudio (1000 µg/l) con respecto al control y 
al resto de lotes. 
Tercera 
- Fundamentalmente en los grupos control y 1º, se evidencia escasa atresia folicular, en 
todas las fases foliculares, considerándolas como atresias fisiológicas. 
 
Cuarta 
- En los diferentes tratamientos que hemos realizado con las dioxinas, se alteran los 
componentes de los folículos ováricos. 
 
Quinta 
- La exposición a la dioxina provoca alteraciones en el desarrollo folicular en las 
hembras, lo que da lugar a un aumento en el porcentaje de folículos atrésicos en los 
ovarios del zebrafish. Este aumento en el porcentaje de folículos es mayor conforme 







- El aumento excesivo de la atresia folicular, conlleva a una disminución en la producción de 
óvulos maduras, de forma similar a lo que acontece en el testículo con la drástica disminución 




















Existe una gran inquietud social por los riesgos que conlleva la exposición a las dioxinas 
como disruptor endocrino en los seres humanos, así como la repercusión que esta sustancia 
química pueda tener en el medioambiente. En este estudio se evaluan los efectos a nivel 
gonadal de las dioxinas a corto plazo, a través de diferentes biomarcadores, en un organismo 
modelo animal que se encuentra en auge, el zebrafish (Danio rerio). Para ello se utilizaron 70 
zebrafish hembras de unas 16 semanas de edad, a los cuales se les expuso durante 14 días 
(siguiendo las directrices de la OCDE, nº 204) en los acuarios a las  concentraciones de dioxinas 
de 1, 10, 100 y 1000 µg/l, además de un lote control. Tras el periodo de exposición, los 
zebrafish fueron sacrificados y se tomaron muestras, para el estudio histopatológico, mediante 





tomaron muestras de agua de los acuarios para analizar los niveles de dioxinas.  La 
concentración de dioxinas en los peces y del agua se realizó mediante LC-MS/MS. 
Las gónadas de los zebrafish expuestos a la dioxinas aparecieron con un aspecto 
externo normal así como sin variaciones en el tamaño o en el peso corporal de los peces. Se 
produjo un acúmulo de dioxinas en los tejidos del zebrafish, que fue en aumento a medida que 
se incrementó la concentración de dioxinas a la que se expusieron los peces. En el estudio 
histopatológico y morfométrico, se observaron múltiples alteraciones en los ovarios de los 
zebrafish. Destacando la  vacuolización del citoplasma folicular, una gran degeneración de 
todos los componentes celulares y un gran aumento en el porcentaje de folículos atrésicos a 






The morphological consequences of long-term exposition to low doses of 2,3,7,8-
Tetrachlorodibenzo-p-dioxin in the ovaries were investigated in 50 adult female zebrafish at 
structural and ultrastructural levels. Animals were exposed to graded concentrations of 
2,3,7,8-Tetrachlorodibenzo-p-dioxin (10, 40, 100 and 270 ppb) for 21 days, then zebrafish were 
sacrified by an overdose of anaesthetic solution tricaine methanesulfonate and immediately 
samples were taken out for the morphological evaluation.  At lower concentrations of 
exposure there were no evidences of morphological modifications, while at higher 
concentrations (100 and 270 ppb) were frequent the images of degeneration and 
inflammation. An increase of follicular atresia was observed, showing significant differences 
(p<0.05) between all the study groups. These results indicate that long-term exposition to low 
doses of 2,3,7,8-Tetrachlorodibenzo-p-dioxin are able to induce morphological damage on the 
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